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TEN GELEIDE 
In de afgelopen jaren zijn diverse experimenten in kunstmatige ecosystemen uitgevoerd met als doel 
de nonnstelling voor bestrijdingsmiddelen re valideren. Veel van deze expimeuten zijn gepubliceerd 
in de wetenschappelijke literatuur zodat deze informatie kan worden gebrnikt voor het vaststellen van 
ecologische drempelwaarden van bestrijdingsmiddelen in oppervlaktewater. 
Het voorliggende rapport is het tweede van het project "Ecologische risico's van bestrijdingsmiddelen 
in oppervlaktewater" en behandelt de insecticiden. In het eerste rapport van het project (STOWA 
rapport 98.30) worden de herbiciden besproken. Het project, dat financieel werd ondersteund door de 
STOWA en het Miisterie van L W  (DL0 ondenoekprogramma 276), beoogt inzicht te verschaffen 
in de juistheid van de gehanteerde nonnen en in de ecologische gevolgen van normoverschrijding. 
Hiervoor zijn de resultaten van experimenten met individuele insecticiden in aquatische 
(semi)veldsituaties bijeengebracht en geëvalueerd. Het projectresultaat verschaft beleidsmedewerkers 
en waterbeheerders de mogelijkheid het ecologisch risico van berekende en gemeten concentraties 
bestrijdingsmiddel beter in te schatten. Deze kennis is ook van nut voor de interpretatie van 
(semi)veldsiudies in het kader van het toelatingsbeleid van bestrijdingsmiddelen. 
De auteurs van het rapport zijn Ren6 P.A.van Wijngaarden, G e h n  J. van Geest en Theo C.M. Brock 
van DLO-Staring Centrum. Ook andere SC-DL0 medewerkers, m.n. Paul J. van den Brink, hebben 
een belangrijke inbreng gehad door inhoudelijke bijdragen enlof het becommentariëren van het 
rapport. Hei personeel van de bibliotheek van SC-DL0 leverde een belangrijke bijdrage door hun 
attente hulp bij het vergaren van de literatuur. Vanuit de STOWA werd het project ge'initieerd door 
Sjoerd Klapwijk en begeleid door Bas van der Wal, vanuit L W  door Her de Heer. Tevens werd de 
voortgang van het rapport besproken met Gertie Arts @N-DLO), Margriet Beek (RIZA), Jolande de 
Jonge (R=), Jos Notenboom (RIVM), Erik van de Pfassche (RIVM), Thomas Ietswaart (RIVM) en 
Dick Vethaak (RIKZ). Van de opbouwende kritiek van deze SAVE-werkgroepleden is dankbaar 
gebruik gemaakt. 
Utrecht, december 1998 De directeur van de STOWA 
Drs J.F. Noorthoorn van der Kmijff 
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Om te weten te komen bij welke concentratieniveau's van insecticiden er geen effecten optreden in 
zoetwaterecosystemen, en wat de ecologische consequenties zijn van normoverschrijdingen, is een 
literatuurstudie uitgevoerd van experimenten met insecticiden in aquatische (model)ecosystemen. Op 
basis van deze informatie is - waar mogelijk - voor de afzonderlijke insecticiden de hoogste geteste 
concentratie vastgesteld waarbij geen effecten in het ecosysteem worden waargenomen (= NOEX&,). 
Vervolgens zijn deze NOEC,'s vergeleken met waterkwaliteitsnormen. Om inzicht te krijgen in de 
ecologische gevolgen van nonnoverschrijdende concentraties, inventariseerden we de gerapporteerde 
effecten naar grootte en duur. 
Uit het review komt naar voren dat slechts een beperkt aantal van de (semi)veldshidies 
geschikt is voor het vaststellen van NOECW1s. De meeste studies hebben zich gericht op kartetermijn 
effeeten van relatief hoge blootstellingsconcentraties. De meeste kennis van ecologische effecten van 
insecticiden in oppervlaktewater is beschikbaar voor een beperkt aantal organofosfaten (o.a. azinfos- 
methyl, chloorpyrifos en parathion-methyl) en pyrethrolden (oa. esvenfaleraat, fenvaleraat en lambda- 
cyhalothnn) en voor lindaan en diflubenzuron. 
De meeste studies zijn uitgevoerd in testsystemen die representatief zijn voor geïsoleerd 
stilstaand water. De manier waarop insecticiden in het water terecht komen (overwaaien, afspoelen), 
en de fysisch-chemische eigenschappen van die stoffen, kunnen veel invloed hebben op de 
blootstellisconcentraties en de ecologische effecten. Door de gerapporteerde testconcentraties van 
de (semi)veldstudies te normaliseren met toxiciteitsgegevens van het gevoeligste standaard 
toetsorganisme (TUw) kunnen de veldeffecten van insecticiden met een overeenkomstig 
werkingsmechankme goed met elkaar vergeleken worden. 
Bij de meeste insecticiden zijn de gevoeligste soorten onder de kreeftachtigen of insecten te 
vinden. in standaard laboratonumfoetsen met pyrethroïden worden naast watervlooien ook vissen 
gerapporteerd ais meest gevoelige organismen. Vissen blijken echter onder (semi)veldcondities 
meestal minder gevoelig dan kreeftachtigen en insecten. in het aigemeen zijn vertegenwoordigers van 
de watervlooien (Cladocera), vlokreeften (Amphipoda), eendagsvliegen (Ephemeroptera) en de 
vliegen & muggen (Diptera) het meest gevoelig voor acetylcholinesteras~remmei'8. Voor pyrethroiden 
zijn dat vlokreeften, waterpissebedden (Isopoda), vliegen & muggen, eendagsviiegen en wantsen 
(Herniptera). 
De toelatingscriteria voor insecticiden volgens de Europese Unie (Uniforme Beginselen) en 
waterkwaliteitsnomien bebaseerd op het Maximaal Toelastbaar Risico (MTR) bieden voldoende 
bescherming aan zoetwaterecosystemen bij blootstelling aan individuele insecticiden. Afhaddijk van 
het blootstellingsregime ligt de NO-waarde in de regel bij concentraties tussen OBO1 en 0.1 x E G  
van het meest gevoelige standaard toetsorganisme. 
Binnen twee maanden na Wuidiging van de toepassing, en amankelijk van het 
blootstellingsregime, zijn gevoelige populaties van kreeftachtigen en insecten in de regel hersteld als de 
uiteindelijke blootstellingsconcentraties lager zijn dan (0.1-1) x ECso van het meest gevoelige standaard 
toetsorganisme. Naast de blootstelligsconcentratie en de levenscycluseigenschappen van gevoelige 
populaties bepaalt ook de ecologische infrastructuur (o.a. isolatiegraad van het testsysteem) de mate en 
de snelheid van herstel. 
Indirecte effeeten worden pas bij relatief hoge blootstellingsconcentraties aangetoond (> 0,l - 1 
TU,,). Regelmatig gerapporteerde indirecte effecten van insecticidenstress zijn een toename in algen 
(symptoom van eutrofiëring!) en een toename van minder gevoelige herbivoren (o.a. raderdiertjes en 
slakken) ten koste van herbivore kreeftachtigen en insecten. 
A literature review of freshwater model ecosystem studies with insecticides was performed 1) to assess 
the NOEG,, fot individual compounds, 2) to compare these threshold levels with water quality 
standards end 3) to evaluate the ecological consequences of exceeding these standards. SNdies were 
judged appropriate for this purpose when I) the test system simulated a realistic freshwater community, 
2) the experimental design was generally sound (ANOVA os regreiision design; exposure concentrations 
dascribed) and 3) when published in 1980 and later. 
Most studies &alt with organophosphates (predorninantly single applications) and pyrethroids (mostly 
repated applications) in sfanding waters. Structural endpoints were more sensitive than functional ones. 
The most sensitive taxa were representatives of the crustaceans, insects and fish. Most studies tested 
relatively high wncentrations, with even lowest concentrations showing effects. d N O L  could 
theref~re be established for a Iimited number of compounds only. Based on toxic units, safe threshold 
values were more or less the Same fot campounds with a similar mode of action. This also accounted for 
the nature and magnitude of direct effects at higher eoncentrations. Usually. indirect effects were 
reported at higher concentrations than those for direct effects. .Although laboratory single species toxicity 
tests may not allow predictions on (exact) ecological effects, som generalisations on direct effects and 
recovery can be made with respect to the acute E& of the most sensitive standard test species. Safe 
concentrations, as set fot water quality standards appear to be protective. Depending on exposure regime, 
îhe NO& is generally in the range of (0.1-0.01) x ECso of the most sensitive standard test species. 
Recovery of sensitive endpoints usually takes place within two months after final concentrations lower 
than (0.1-1) x EC5o of the most sensitive standard test species. 
1. INLEIDING- 
Dit rapport geeft een analyse van de actuele ecologische risico's van insecticiden in zoetwater 
ecosystemen. De afzet van insecticiden/acariciden in Nederland bedroeg in 1995 ca 497.000 kg actieve 
stof. Dit is ca 5% van de totale afzet van bestrijdingsmiddelen in 1995 (Nefyto, 19%). Eiikele 
belangtijke groepen van werkzame stoffen voor bestrijding van insecten, en die ook in dit verslag 
besproken worden, zijn de organofosfaat insecticiden (afzet in 1995 ca 253.000 kg actieve stof), de 
carbamaten (afzet ca 1 13.000 kg actieve stof), gechloreerde koolwaterstoffen (afzet ca 25.000 kg actieve 
stof), synthetische pyrethrokien (afzet ca 8000 kg actieve stof) en acyl-ureum verbindingen (afiet ca 
5000 kg actieve stof). 
Recentelijk zijn diverse rapporten verschenen die o.a. de aquatische ecotoxicologie van insecticiden 
als onderwerp hebben (Teunissen-Ordelman & Schrap, 1996; Teunissen-Otdelrnan et al., 1996: 
Crommentuijn er al., 1997; Beek & Knoben, 1997). in deze rapporten is infomiatie gepresenteerd over 
fysisch-chemische eigenschappen, voorkomen in oppervlaktewater, toxiciteit voor watemrganismen 
en normstelling. Resultaten van gecontroleerde (semi)veldexpetimenten met insecticiden zijn in deze 
studies echter nauwelijks meegenomen. Twee STOWAISC-DLO-tapporten pogen deze leemte te 
vulien. Het voorliggende rapport verschaft een analyse van de beschikbare infomiatie over ecologische 
effecten van insecticiden in zoetwatw ecosystemen. in een voorgaand rapport zijn de ecologische 
risico's van herbiciden behandeld (Lab et al., 1998). 
Uit de beschikbare literatuur blijkt dat beschrijvend hydrobiologisch veldonderzoek naar effecten van 
insecticiden schaars is. De in dit rapport gepresenteerde gegevens zijn dan ook voornamelijk 
gebaseerd op experimenten in aquatische modelewsystemen, die afhankelijk van hun afmetingen ook 
wel rnicrocosms (relatief klein) of mesocosms (relatief groot) genoemd worden. Een voordeel van 
deze door de ondermeker geconstmeerde experimentele ecosystemen is dat ze gerepliceerd kunnen 
worden. Hierdoor verschaffen ze de mogelijkheid om onderzoek te doen op ecosyeteemniveau, onder 
condities waarbij slechts een deel van de systemen behandeld wordt. Tevens bieden deze systemen het 
voordeel dat meerdere concentraties van een verontreinigende stof tegelijkertijd kunnen worden getest. 
Voor een discussie m.b.t. voordelen en tekortkomingen van dergelijke systemen t.o.v. natuurlijke 
aquatische ecosystemen wordt verwezen naar Bmck et al. (1993a). 
De doelstellingen van het hier gepresenteerde titeratuurondenoek zijn: 
a) inventariseren van NOEC., en LOEC,-waarden voor individuele insecticiden in 
oppervlaktewater, welke experimenteel zijn bepaald met behulp van zoetwater 
modelecosystemen (microcosms, mesocosms) of adequate veldstudies. Tevens wordt hierbij 
rekening gehouden met de toedieningsfrequentie (eenmalig versus meetvoudig). De NOK!,, is 
de hoogst geteste concentratie waaibij nog geen, of nauwelijks, effecten op de smictuur en het 
functioneren van het onderzochte (mode1)ecosysteem worden waargenomen; de UIEC, is de 
laagst geteste concentratie waarbij duidelijke effecten optreden; 
b) vergelijken van deze N O E G s  met vastgestelde normen voor insecticiden in oppervlaktewater; 
c) evalueren van de ecologische gevolgen van normoverschrijding, inclusief indirecte (secundaire) 
effecten en hersteltijd. 
2. MATERIAAL EWMETHODEN 
2.1 Veruimelde literatuur 
Het bij SC-DL0 aanwezige literatuurbestand diende als basis voor het onderzoek. Dit bestand is in de 
loop der jaren opgebouwd en bijgehouden m.b.v. de attenderingsbulletins 'Chemical Abstracts' en 
'Current Contents'. Het bestaande bestand werd gecontroleerd op eventuele leemtes door een gerichte 
literahnirrecherche. Hiervoor werd het programma Winspirs' (versie 2.0) gebrnikt. Met dit programma 
zijn de databases afgezocht van 'Agris Current' (1980 - heden), 'Biological Abstracts' (dec. 1989 - 
heden), en 'CAB-Abstracts' (1980 - heden). Publicaties tot en met juni 1997 zijn in dit 
literatuurondernek opgenomen. 
2 2  Criteria voor de selectie van bruikbare (semi)veldstudies 
De volgende criteria zijn gehanteerd bij het selecteren van studies: 
Het testsysteem staat model voor een realistische levensgemeenschap van het zoete water 
(aanwezige organismen vertegenwoordigen diverse trofische niveaus, met name primaire 
producenten, consumenten en decomposers). 
De proefopzet is voldoende en ondubbelzinnig beschreven. 
De voor de studie relevante blootstellingconcentraties zijn te herleiden (op zijn minst zijn de 
nominale concentraties bekend). 
De onderzochte 'endpoints' (als meetdoel geselecteerde parameters) zijn gevoelig voor de stof 
en de effecten houden redelijkenvijs verband met de werkingsmechanismen van insecticiden. 
Vooral Anhropoda en vissen worden als gevoelige endpoints voor insecticiden aangemerkt 
(Hill et al., 1994a; Graney et al., 1994; zie ook Tabellen 4 en 5). 
De effecten zijn statistisch aantoonbaar en vertonen een eenduidige dosiseffect relatie, of 
waargenomen effecten zijn in overeenstemming mei een dosis-effect relatie uit aanvullende 
studies. 
Voor het vaststellen van een NO&, mag ten minste de laagste lestconcentratie binnen een 
studie geen consistent effect vertonen dat toe te schrijven is aan de behandeling; de 
concentratie boven de NOEC,. vertoont een duideiijk effect ( L O W .  
Voor het vergelijken van veldconcentraties met normconcentraties moeten toxiciteitgegevens 
van standaard toetsorganismen (tenminste Daphnia en vis) enlof watetkwaliteitsnormen 
(grenswaarden of m ' s )  bekend zijn. 
De studie is gepubliceerd in 1980 of later. 
De geselecteerde studies zijn vervolgens ingedeeld naar het blootstelbgregime (enkelvoudig, 
meervoudig of constant belast), het soort testsysteem (stagnanî of stromend) en het 
werkingsmechanisme van de insecticiden. In eerste instantie is een onderscheid gemaakt tussen de drie 
hoofdgroepen 1) acetylcholinesterase-remmers (organofosfaten en carbamaten), 2) synthetische 
pyrethroïden en 3) overige insecticiden (organochloor en acyl-ureum insecticiden). 
2.3 Criteria voor de indeling van effectklassen 
De in de literatuur beschreven effecten van behandelingen met insecticiden zijn ingedeeld naar 
gevoeligheid van de respons van de onderzochte endpoinis. Hierbij is onderscheid gemaakt tussen aJit 
categorieën: 
a) microcmstaceeën (o.a. Cladocera, Copepoda, Ostracoda), 
b) macroc~staceeën (o.a. Amphipoda, Isopoda), 
c) insecten 
d) vissen 
e) rotiferen (Rotifera: raderdieren) 
D overige macro-evertebraten 
g) algen en macrofyten 
h) gemeenschapsmetabolisme. 
De effecten gerapporteerd op deze endpoints zijn ingedeeld in vijf effectklassen die zijn gebaseerd op 
de volgende criteria: 
- geen effecten waargenomen ten gevolge van de behandeling (statistisch aantoonbaar zijn speelt bij 
dit criterium in eerste instantie een belangrijke r00 en; 
- waargenomen verschillen tussen behandeling en controles vertonen geen duidelijke causaliteit. 
Klasse 2: 'licht effect' 
- effecten gerapporteerd in terminologie van 'slight'; 'tramient' en; 
- kortdurende enlof kwantitatief beperkte respons van gevoelige endpoints en; 
- effecten slechts waargenomen op individuele monstertijdstippen. 
Klasse 3: 'eroot kortdurend effect' 
- uitgesproken respons van gevoelige endpoints, maar totaal herstel binnen 8 weken na laatste 
toediening en; 
- effecten gerapporteerd als 'tijdelijke effecten op mkdere gevoelige soorten'; 'tijdelijke eliminatie 
gevoelige soorten'; 'tijdelijke effecten op minder gevoelige soorten/endpoints' en; 
- effecten waargenomen op enkele opeenvolgende m~nstertijdstippen 
Klasse 4: kroot effect in kortdurende studie' 
- uitgesproken effecten (o.a. grote reducties in dichtbeden van gevoelige soorten) waargenomen, 
maar de duur van de studie is te kort voor het aantonen van volledig herstel binnen 8 weken na 
(laatste) toediening van het insecticide. 
Kiasse S :  kroot Ianedurie effect' 
- uitgesproken respons van gevoelige endpoints en hersteltijd van gevoelige endpoints langer dan 8 
weken na laatste toediening en; 
- effecten gerapporteerd als langdurige effecten op veel gevoelige soortenlendpoints'; 'eliminatie 
gevoelige soorten'; effecten op minder gevoelige soortedendpoints' of andere beschrijvingen van 
deze strekking en; 
- effecten waargenomen op diverse opeenvolgende monstertijdstippen. 
Om praktische redenen is bij bovenstaande criteria een hersteltijd van 8 weken aangehouden, 
aangezien in de meeste (semi)veldstudies bepaalde endpoints [macrocrustaceeën, vissen, overige 
macro-evertebraten, macrofyten) hooguit tweewekelijks of maandelijks bemonsterd worden. 
Voor alle acht categorieën werd voor iedere bestudeerde concentratie van elke studie bepaald tot 
welke effectklasse de respons ingedeeld kon worden. Door deze resultaten uit te zetten tegen de 
getoetste (nominale) concentraties uitgedrukt in 'toxic units' ( i e  paragraaf 2.4) wordt een overzicht 
verkregen van de gerapporteerde effecten en bij welke concentraties de% optreden (zie Figuur 1 als 
voorbeeld). 
Om een samenvatting te geven van alle verkregen resultaten (en de spreiding hierin), zijn de gegevens 
ook met logistische regressie geanalyseerd. Hierbij is een onderscheid gemaakt tussen studies ttoet een 
eenmalige en meervoudige/chronische toediening. Hiervoor zijn de effectklasses teruggebracht naar 
een binaire grootheid Galnee; 011). De effectklasses zijn op drie verschillende manieren ingedeeld: 
geen versus licht en duidelijk effect (Klasse 1 versus 2,3,4,5); geen en licht versus duidelijk effect 
(Klasse 1,2 versus 34.5) en herstel versus geen herstel binnen 8 weken (klasse 1,2,3 versus 5). De 
eerste indeling kan als een "worstcase" beschouwd worden, alle effecten hoe klein ook worden 
meegenomen. De tweede indeling is iets liberaler, lichte effecten optredend op een enkel 
monstertijdstip worden als minder belangrijk beschouwd. De derde indeling bepaald of het endpoint 
zich binnen 8 weken heeft kunnen herstellen of niet. Klasse 4 effecten zijn bij deze indeling buiten 
beschouwing gelaten omdat de duur van de betreffende studies te kort was om te bepalen of de 
bestudeerde endpoints zich al dan niet binnen 8 weken herstelden. Het logistische model dat gebniikt 
is voor deze berekeningen is: 
1 
Y = l + e-MM*-oi 
Hierin is y de responsvariabele (weVgeen effect; weVgeen herstel), x de concentratie uitgednikt in 
'toxic units' m*,; voor berekening zie paragraaf 2.4). a de concentratie waarbij voor 50% van de 
studies een effect of geen herstel is gerapporteerd, en b is de helling van de sigmoide curve bij deze 
concentratie. Met behulp van deze functie is het 10, 50 en 90 percentiel berekend; d.w.z. die geftte 
concentraties (uitgedrukt in TU,,) waarvoor voorspeld wordt dat bij respectievelijk 10,50 en 90% van 
de studies een bepaald effect optreedt. Tevens zijn de 95%-betrouwbaarheidsintervallen voor deze 
percentielen berekend. De berekeningen zijn uitgevoerd met het statistische pakket GENSTAT (Payne 
en Lane, 1993). 
2.4 Vergelijking iussen Inseeaaden 
Om een goede vagelijking tussen studies met verschillende insecticiden mogelijk te maken, zijn de 
gerapporteerde veldconcentraties ' gend i see rd '  door deze te delen door de ECs van de aquatische 
standaard toetssoort Daphnia magna (watervlo) of door de L& van een gevoeligere standaard vis (o.& 
de soorten Oncorhyncfucs rnykiss (= Salmo gairdneri), Lepomis macrochirus en Pimephaiw promelas). 
Voor de geëvalueerde insecticiden blijkt in de meeste gevallen Daphnia magna het meest gevoelige 
standaard toetsorganisme te zijn. Bij enkele pyretbmiiden zijn zowel Daphnia ah vis een representatief 
gevoelig standaard toetsorganisme. Slechts voor de in dit verslag geëvalueerde organochloor-insecticide 
lindaan zijn vissen veel gevoeliger dan Daphnia. Door veldconcentraties te delen door de acute 48-96 u 
L@)& van een representatief standaard toetsorganisme worden de effecten van een behandeling 
uitgedrukt in termen van 'toxic units'. 
Als eerste informatiebron voor de toxiciteitgegevens zijn de publicaties van Crommentuijn ar al. 
(1991), Mayer & Ellersieck (1986) en de referenties uit de artikelen over de geëvalueerde 
(semi)veldstudies gebruikt. Voor enkele stoffen is daarna nog verder gezocht in on-line 
liteiatuurbestanden. Indien er meerdere ECmk van een standaard toeuorganisme beschikbaar waren, 
wed hiervan voor de gevoeligste soort het geometrisch gemiddelde berekend. Deze procedure werd 
gevolgd omdat eventueel afwijkende EC~waarden dan minder zwaar wegen. Het geometrisch 
gemiddelde van beschikbare EC~waarden voor de geselecteerde standaard toetssoort wordt in dit 
rapport verder aangeduid met de term "gg-ECa". 
Een van de doelstellingen van dit rapport is om experimenten met verschillende insecticiden onderling 
te vergelijken. Hiervoor zijn de getoetste concentraties genomliseerd naar hun toxiciteit voor het 
gevoeligste standaard toetsorganisme; de waterconcentratie als getest in de verschillende experimenten 
tijn gedeeld door de gg-EC50 van de gevoeligste standaard toetssoort (meestal Daphnia magna soms 
visl. De eenheid van de resulterende grootheid wordt gedefinieerd als TU,,,: Toxic Unit van het 
gevoeligste standaard toetsorganisme. 
Alle verzamelde toxiciteitgegevens vgor standaard toetsorganismen zijn opgenomen in de bijlagen. 6 
het hoofdrapport worden verder alleen de gg-EC5o.s en de waterconcentraties uitgedrukt in TUw 
vermeld. 
2.5 Vergelijking van ecologische drempelwaarden met nomen 
Uit (semi)veldstudies verkregen ecologische drempelwaarden (NOEC.,'s) worden vergeleken met m 
Nederland gehanteerde normen. Voor bestrijdingsmiddelen in oppervlaktewater kan een onderscheid 
. 
gemaakt worden tussen toelatingsnormen en waterkwalitei&normen. Bij waterkwaliteitsnormen 
hanteert men als uitgangspunt het Maximaal Toelaatbaar Risico-niveau (MTR). Indien meer dan 4 
adequate chronische toxiciteitgegevens voor watermgmismen beschikbaar zijn wordt het MTR 
bepaald volgens de methode beschreven door Aldenberg & Slob (1993). Indien minder dan 4 
chronische NOEC's beschikbaar zijn wordt het MTR bepaald volgens de gemodificeerde EPA- 
methode wals beschreven in Crommentuijn er af .  (1997). 
Toelatingsnormen zijn gebaseerd op de criteria beschreven in de Uniforme Beginselen (EU, 1997). 
Vol~ens de Uniforme Beginselen mag bii de eerste stap in de risico-evaluatie de concentratie van een 
best&iigsrniddel in oPp&laktewa& niet hoger zijndan QQl x acute L(E)Cw voor vis of Daphnia 
en 0,l x E& voor alg, Tevens mag bij langdurige blootstelling de gemiddelde 
bl~s~ellingconcent~atie niet hoger zijn dan 0 , f x  chronische NOEC Daphnia (21 dagenyen vis (28 
dagen). In tweede instantie kan van bovengenoemde toelatingsnormen afgeweken worden mits d.m.v. 
een adequate risico-evaluatie wordt aangetoond dat het actuele risico voor waterorganismen 
aanvaardbaar is. Binnen de Nederlandse wettelijke kaders (besluitvorming milieutoelatingseisen 
besirijdinganiddelen) wordt bij de alg overigens het criterium van 0.1 x NOEC gehanteerd. 
Normen volgens de Unifarme Beginselen (UB-norm) worden in dit rapport vastgesteld op basis van 
toxicitei&egevens voor testorganismen volgens OECD-richtlijnen. De volgende standaard 
toetsorganismen worden in OECD-richtlijnen genoemd: de algen Selenashrm capricornutus, 
Scenedesmm subspicarus en Chhrelh vulgaris, de kreeftachtigen Daphnia magna en Daphnia sp. en de 
vissen Brachydanio rerio, Pimephales promelas, Cyprin~s carpio, Oryzias latipes. Poecilia reticuiata, 
Lepomis macrochinrs, Gaste~@s&!us acuieatus en Oncorhynchus 9kiss.  
In dit rapport worden de UB-normen vastgesteld op basis van de acute toxiciteitsgegevens omdat: 
adequate chronische toxiciteitsgegevens voor de in (8emi)veldstudies onderzochte stoffen niet altijd 
beschikbaar zijn i.t,t. acute toxiciteitsgegevens, 
in (semi)veidstudies in de regel nominale of gemeten piekwncentraties van het ondermcbte 
bestrijdingsmiddel gerapporteerd wwden maar niet de gemiddelde blootstellingsconcentraties voor 
resp. 21 en 28 dagen, 
o 0.01 x acute L@)% voor de piekconcentratie meestal een strenger criterium is dan 0,l x chnische 
NOEC voor de gemiddelde concentratie. 
In dit rapport definiëren we een liberale en een conservatieve UB-norm. De in de literatuw 
gerapporteerde laagste L@)-waarde voor een van de bovengenoemde standaard toetsorganismen 
wordt als basis genomen voor de berekening van de conservatieve UB-norm, door deze waarde met een 
factor 100 te delen. De liberale UB-norm wordt vastgesteld door de in de vorige paragraaf beschreven 
"gg-L(E)Cs" te delen met een factor lûû. De liberale UB-norm gaat dus meestal uit van het geometrisch 
gemiddelde van de beschikbare acute L(E)c~waarden van Daphnia magm. Slechts bij lindaan en 
enkele pyrethroïden wordt de liberale UB-norm vastgesteld op basis van het geometrisch gemiddelde 
van de beschikbare acute L(E)C~waarden van de gevoeligste standaard vis. 
3. BESCHIKBARE INFORMATIE 
3.1 Gebruikte studies 
Van de geselecteerde studies zijn allereerst uitgebreide samenvaningen gemaakt. Een beknopte versie 
van deze samenvattingen is in Bijlagen I tlm XXI van dit rapport te vinden. Hiertoe zijn de gegevens 
alfabetisch per stof gerangschikt. 
Binnen deze groep vallen de organofosfaat- en carbamaat-insecticiden. Ze temmen de werking van het 
enzym acetylcholinesterase. De remming van het enzym heeft ophoping van acetylcholine bij de 
cholinereceptoren tot gevolg en daarmee verstoring (overprikkeling) van de zenuwinpulsen. 
Van de ca 35 in ons land toegelaten organofosfaat-insecticiden rijn, in afnemende volgorde, dimethoaat, 
dichloorvos, parathion-ethyl, oxydemeton-methyl, ethoprofos (ook nematicide), chioorpynfos, acefaat en 
chloorfenvinfos de meest gebrnikte actieve stoffen in de landbouw (gebrnik > 10.000 kg actieve stof). 
De organofosfaat-insecticiden die in Nederland regelmatig worden aangetroffen in zoet oppe~laktewater 
zijn volgens Phemambucq et al. (1996) de actieve stoffen dichloorvos, malathion, parathion-ethyl, 
mevinfos, ethoprofos en diazinon. Van de meer dan veertig ons bekende organofosfaat-insecticiden zijn 
er met slechts een beperkt aantal (semi)veldstudies uitgevoerd. Na toetsing aan de evaluatie-criteria 
blijven 24 studies over die adequate informatie leveren m.b.t. ecologische risico's van 7 actieve stoffen 
(Tabel 1). De geselecteerde studies zijn vooral uitgevoerd met chloorpyrifos (10 studies), fenimthion (5 
studies) en azinfos-methyl(4 studies). Vijf van de zeven bestudeerde organofosfaat uisecticiden (azinfos- 
methyl, chloorp~fos, d i inon,  parathion-ethyl, parathion-methyl) zijn in Nederland (nog) toegelaten. 
Van de ca 9 in ons land toegelaten carbamaat-insecticiden zijn methiocarb, pirimicarb, propoxur, 
carbaryl en carbofuran de meest gebmikte actieve stoffen in de landbouw. Volgens Phemambucq et al. 
(19%) zijn tijdens monitoringprogramma's pitimiearb. en in mindere mate carbofuran, in zoet 
oppervlaktewater aangetoond. Na toetsing aan de evaluatie-criteria blijven 5 (semi-)veldstudies over die 
adequate informatie leveren over de actieve stoffen bendiocarb, carbaryl en carbofuran. 
3.3 Synthetische pyrethroïden 
Net als andere grote groepen van insecticiden @v. organofosfaten, carbamaten en organwhioriden) 
tasten pyrethroïden de functie van het zenuwstelsel aan. Waarschijnlijk ontstaat er een interactie van het 
pyrethroïde met natriumkanalen in de zenuwmembranen, waardoor het zenuwstelsel volledig ontregeld 
wordt door een continue serie zenuwpulsen. IJiteindelijk resulteert dit in de dood van het desbetreffende 
organisme (Van Rijn et al., 1995). 
De belangrijkste emissies van synthetische pyrethroïden naar oppervlaktewater worden veroorzaakt door 
het g e b d  in de landbouw. Van de ca l2 in Nederland toegelaten pyrethroiden zijn pennethrin, 
deltamethrin, esfenvaleraat en lambda-cyhalothrin de meest gebrnikte middelen in de landbouw (afzet > 
1.000 kg actieve stof). Van de in Nederland toegelaten pyrethroïden werden tijdens chemische 
monitoringprogramma's de actieve stoffen cypermethrin, deltamethrin, esfenvaleraat en permethrin in 
oppervlakrewater aangetoond (Teunissen-Ordelman et al., 1996). Zij concluderen overigens dat voor de 
in Nederland toegepaste synthetische pyrethroïden weinig meetgegevens beschikbaar zijn. 
Na toetsing aan de evaluatie-criteria blijven 16 (semi-)veldstudies over die adequate infonuatie leveren 
over de actieve stoffen cypermethrin, cyfluthrin, deltamethrin, esfenvaleraat, fenvaleraat, lambda- 
cyhalothrin, permetrin en tralomethrin (Tabel 2). Het betreft voornamelijk Noord-Amerikaanse studies in 
stagnante systemen. Van de 8 bestudeerde synthetische pyrethroiden zijn de stoffen fenvaleraat en 
tralornetkin momenteel niet in gebruik als landbouwbestrijdm~mid&l in Nederland. 
T n h l  1. Expedmenten met acetylcholinesteme-remmers opgenomen in dit rappon. E-stag = enkelvoudige pielrbeaasttng m 
een stamant systeem; E-stram = enkelroudige mekbelmm in een stroniend sweem; M-stae = meervoudiee oiekbe1astineen in 
Diazanon 
Femtrathion 
- .  - .  
een s&ant systeem; M - m m  = meervoudige piekbe&tingcn in een stkmend systecm; L-stag = langdung constante 
blmtstelling in een stagnant systeem; Lstrom = langdung constanre blwtsteüing in een stromend systeem (*) studies voldoen 
niet a a i i e  critena mau leveren informatie over lage blootstelimgxwncentraties. 
Werkzame stof Expenment heatte Auteur 
O~ganofosfaat insecticiden 
Azinfos-methyl Eatag USA (lab) Stay & larvinen 1995 
Estag USA (Minnesota) Tanncr & Knuth 1995 
M-stag USA [Kmas) Giddmgs et al 1994 
Estag USA (Minnesma) Kmithetal. 1992 
BilOorl,ynF9s E-sbom Australie Pusny et al 1994 
Laag NL (W Van den Bnnk It al. 1995 
Lsuom Australie Wad el al. l995 
E-stag USA (Kansas) Biever et al. 1994 
E-stag NL Van Wijngaarden et al 1996, 
Van den Brink et al 1996: 
Kersthg & Van den Brink 1997 
E-sta8 NL (lab) Bmck et al. 1992 a,b; 1993b 
Estag NL Uab) Van Donk et al 1995; 
Brock et al. 1995, 
Cuppen et al. 1995 
Estag USA (Minnesom) Siefert ei al. 1989; 
Brazner et al 1989, 
Brazner & Klme E 990 
E-stag USA (lab) Stay ei al 1989 
E-stag Canada Hughesetal 1980 
M-stag USA (Kansas) Gxidings et al 1996 
E-stag Senegal Labr & Diallo 1993 
M-stag Canada Fairdnld &Eidt 1993 
E-stram UK Momson & Welk 1981 
E-stram Canada Poiner & Surgeoner l988 
Estrom Japan Yaswo 1981 
Lstag NL Doniand 1980 
E-stag UK Cmssland 1984 
E-stag UK Cm~~land 1988 
E-stag USA (S. Dakotaf Dtetcrei al 1996 
Carbanioten 
Bendiowb E-srag Senegal Lahr et al. l995 
LLubql E-sta8 USA (Obm) Havens 1994.1995 
E-stram Canada (Maine) Couttemanch & GIWS 1980 
Carbofuran E-stap Canada (Albena) Wayland 1991 
- , 
f*) studie volduet met aan alie selecfiecntena 
Tabel 2. Exp"mten rnet synmetisdie pyrahroïden opgenomen in dit rapporl Esmg = enkelvoudige picl;bclasöng in een 
~aanant s y s m ;  Emom = enkelvwdim oiclrbelasunn in een stro& svsiecm: M-* = memoudine oie- in een 
Cypermethrin M-s@ UK Famrer d al. 1995 
Matag I USA (Nonh Carolina) Hill 1985 
M-stag 2 USA (Nmh Carolina) Hiii 1985 
Deliamthfin es@ senegai Lahr á al. 1995 
E - 9  caneda M d U  & Neal1990 
Esfenvalasat M-* USA (Alabama,) Webber d al. l%%? 
M-stag USA (Miissoufl Pairchild d al. 199% 
M-* USA (Minnesoa) LruLano et d. 1992; 
Tanna & Knuth 1996 
M-stag USA ~ s s o u r i )  Fairchild dal. 1994 
B a  USA (lab) Stay & larvim 1995 
Fenvaleraat m g  Cmada (Outaio) Day d al. I987 
L-stmm USA (ïowa) Brmmian & Pon$sch 1994 
Lambula-cyhalothrin M-stag U K  Famiera al. 1995 
M-stag USA (North Carolinal HiU d al. 1994a 
Perrnethnn Canada (Ontario) Kaushik d al. 1985 
Tralornetgrin M-- USA (Texas) Mayasich ei al. 1994 
3.4 Overige i d e i a e n  
Onder de noemer overige insecticiden scharen wij in het kader van dit rapport alle middelen die geen 
directe acetylcholinesteraseremmende werking hebben of niet tot de synthetiihe pyrethro'fden 
behoren. Het betreft organochloor en acyl-ureum insecticiden. 
In ons land zijn nog 3 gechloreerde koolwaterstoffen als insecticidelacaricide toepestaan. De meeat 
toegepaste stof is lindaan met een afzet van 19.000 kg actieve stof in 1995 (Nefyto, 1996). Lidaan 
vertraagt de werking van de nabiurnkalium kanalen in de zenuwcellen waardoor de intpulsen van de 
zenuwen niet meer doorgegeven worden aan de spieren (Van Rijn et al. 1995). De adequaat bevonden 
studies met gechloreerde koolwaterstoffen zijn uitgevoerd met lindaan en methoxychloor (Tabel 3). 
Methoxychloor is sinds 1990 in Nederland verboden. 
In ons land worden de acyl-ureumverbiidingen diflubenmron en teflubenzuron als insecticide toegepast. 
Deze insecticiden verstoren de aanmaak van chitine (Van Rijn er al., 1995). Het uitwendig skelet van 
kreeftachtigen en insecten bestmi voor een groot gedeelte uit chitine waardoor, bij blootsteliiig aan deze 
middelen, vooral problemen ontstaan bij de metamorfose en vervellingen van Arthropoda. De adequaat 
bevonden studies IE% acyl-ureum insecticiden zÍjn allen uitgevoerd met de actieve stof diflubenzuron 
(Tabel 3). 
Tabel 3. ExperUnenten met gechloreerde koolwaterstoffm en ncyi-ureum insecticiden opgenomen in dit rapport E-stag = 
enkelvoudige piekbelasting in een slagnant systeem; Estrom = enlclveudige piekbelasting in een stromend systeem; M-stag = 
marvoudigepiekbelastinga in een stagnant systeem M-stram = mcc~nidige piekbelastingen in een stromaui systeem: Ls*ig 
= langdurig constante blootstelling in een stagnant systeem; Lsumn 5 langdurig constante bloorstelling in een strommd 
systeem. 
Werlizame stof Exwiment Locatie Auteur 
GEchloraer& kaolwa~~n~@en 
Lindaan Lstrom UK Miichell a al. 1993 
L-stag Duitsland Peitherm al. 1996 
Methoxychloor E-stag Cansda (Qntano) Stephenson et nl. 1986 












Moffen et al 1995 
Moffen e4 al. 1 9 5  
Tanner & Moffen 1995 
Lahr & Diallo 1993 
Hansen & Garton 1982 
4. TOEDIENINGSWUZE EN GEDRAG VAN INSECTICIDEN IN OPPERVLAKTEWATER 
De blootstelling van waterorganismen aan insecticiden, en de waargenomen effecten tijdens 
(semi)veldstudies, hangen nauw samen met de toedieningswijze en het gedrag van de stoffen in de test- 
systemen. Verontreiniging van watergangen met insecticiden gebeurt vaak door overwaaiing (spuitdrift). 
Het is dan ook niet verwonderlijk dat bij de meeste studies die zich richten op piekbelastingen het 
insecticide toegediend wordt door besproeien van het wateroppervlak. Bij studies in stromende wateren, 
en in stagnante systemen met een chronisch blootstellingsregime, worden de insecticiden in de regel 
direct gemengd in de waterkolom. 
Bij de geselecteerde studies met organofosfaten, carbamaten, lindaan, methoxychloor en diflubenzuron 
zijn de actieve stoffen altijd in opgeloste vorm via de waterfase toegediend (spuitdnft of direct mengen 
in de waterkolom). Ook in de meeste studies met pyrethroïden zijn de actieve stoffen toegediend door 
bespuiting op, of injectie onder het wateroppervlak. in een drietal studies worden in hetzelfde 
testsysteem zowel drift- als mnoff-toedieningen uitgevoerd. Bij mnoff-toedieningen wordt pyrethroïde 
gehecht aan bodem-materiaal in de systemen gebracht (simulatie van afspoeling). in deze studies waar 
beide toepassingen op verschillende tijdstippen in dezelfde mesocosms plaatsvinden (lambda<yhalothrin 
(Hill er al., 1994b); tmlomethrin (Mayasich et al., 1994); cyfluthrin (Johnson et al., 1994)) is het niet 
altijd duidelijk of de waargenomen effecten veroorzaakt worden door de drift- of door de mnoff- 
toediening. Gerapporteerde gemeten concentraties bieden niet altijd houvast gezien de hoge 
verdwijnsnelheid van pyrethroïden uit het water en de variatie van het eerste bemonsteringstijdstip na 
bespuiting (<l uur tot 24 uur). Voor de evaluatie van de effecten in deze studies wordt daarom uitgegaan 
van de nominale concentratie door drift. Dit betreft in alle gevallen een worstcase benadering. Hierbij 
dient opgemerkt te worden dat het gecontamineerde bodemmateriaal van de mnoffdosenng relatief snel 
verdwijnt uit de waterkolom door sedimentatie. Tevens is de biobeschikbaarheid van de aan 
bodemdeeltjes gehechte pyrethroïden geringer. 
De eerste uren na toediening van insecticiden in stilstaand water worden vooral bij drift-toepassing 
duidelijke concentratiegradiënten aangetroffen (Fairchild & Eidt, 1993; Crum & Brock, 1994; Farmer et 
al., 1995; Van Wijngaarden et al., 1996). Vooral bij een spuitdrift-toepassing bevindt het merendeel van 
de actieve stof zich dan in de oppervlakkige waterlaag zodat hier de initiële concentratie beduidend 
hoger kan zijn dan de beoogde nominale concentratie. In diepete. waterlagen is de 
blootstellingsconcentratie dan beduidend lager dan de nominale concentratie. 
Na enkele dagen, ztjn insecticiden in de regel goed gemengd in de waterkolom en is vaak een aanzienlijk 
deel van de toegevoegde dosis niet meer in het water terug te vinden. De relatief snelle verdwijnsnelheid 
uit het water gedurende de eerste dagen na toepassing wordt niet alleen veroorzaakt door afbraak maar 
deels ook door de verdeling van de actieve stof over verschillende milieucompaitimenten zoals sediment 
en waterplanten (zie o.a. Brock et al. 1993a; Cmm & Brock 1994) en vervluchtiging uit het water. 
initiële halfwaardetijden van opgeloste organofosfaten, carbamaten en diiubenzuron in het water van 
stagnante (model)ecosystemen liggen in de ordegrootte van minder dan 1 dag tot ca 10 dagen (Crossland 
& Bennett, 1984; Hanazato & Yasuno, 1990; Heinis & Knuth, 1992: Lahr & DiaUo, 1993; Cmm & 
Brock 1994; Tanner & Knuth, 1995; Wayland & Boag, 1995; Giddings er al., 1996). De halfwaardetijd 
van het organofosfaat-insecticide chloorpyrifos is in het sediment van microcosms 2 tot 4 keer hoger dan 
in de bovenstaande waterkolom (Brock et al., 1997). 
De initiële halfwaardetijden van pyrethroïden in de waterkolom liggen in de ordegrootte van minder dan 
1 uur tot 2 dagen (Heinis & Knuth, 1992; Fairchild et al., 1992a; Johnson er al., 1994; Farmer et al., 
1995). Alleen voor permethrin worden waarden van 2 tot 3 dagen gerapporteerd (Solomon et al., 1985). 
Over het algemeen is in bovengenoemde studies de halfwaardetijd van de aan sediment gesorbeerde 
pyrethroïden veel langer (dagen tot weken). 
Van de bestudeerde insecticiden is bij de gechloreerde koolwaterstoffen de gerapporteerde initiële 
verdwijnsnelheid het laagst. In de microcosm-studie van Peither et al., (1996) bedraagt de inititiële 
halfwaardetijd van lindaan in de waterkolom ca 22 dagen. In de waterkolom van een enclosure-studie 
met metoxychloor ligt de halfwaardetijd van deze stof in de range van 6 tot 13 dagen (Solomon et al., 
19B6). 
Uit bovenstaande blijkt dat gerapporteerde nominale concentraties niet direct te vertalen zijn in 
werkelijke blootstellingsconcentraties voor waterorganismen. De waargenomen initiële stratificatie van 
insecticiden in de waterkolom bij simulatie van overwplaing (spray drift) maken het aannemelijk &t 
wgani,emen nabij de bodem en tussen dichte begraeiingen van naterpliuiten aanvankelijk aan een lagere 
dosis worden blootgesteld dan organismen die zich vooral nabij het wateroppervlak ophouden. Bij het 
beschrijven van de effecten ten gevolge van piekbelastingen hebben we meestal toch de nominale 
concentratie als uitgangspunt genomen omdat: 
- de toegevoegde nominale dosis in bijna alle studies @geven wordt, 
- de gemeten initiële concentraties niet altijd vergdijkbaa&etrouwbaar zijn door grote verschillen in 
eerste monstertijdstip na behandeling (uren tot dagen) en de relatief snelle initiële verdwijnsnelheid 
van de meeste insecticiden, 
- bij het toelatingsbeleid de korte-termijn blootstelling ten gevolge van drift berekend wordt door uit te 
gaan van instantane menging van de dosis over de w a ~ o l o m  PECmJ. 
5. GEVOELIGE ENDPOINTS 
Bij de gerapporteerde effecten van insecticiden in (semi)veldstudies wordt regelmatig een onderscheid 
gemaakt tussen directe en indirecte effecten. Directe (primaire) effecten van een insecticide zijn de 
toxicologische effecíen van de stof die de groei, overleving d o f  reproductie van organismen 
beinvioeden. Indirecte (secundaire) effecten zijn de ecologische effecten die bet gevolg zijn van de 
reductie in activiteit enlof dichtheid van voor de toxische stof gevoelige organismen. Zonder directe 
effecten in een ecosysteem treden indirecte effecten niet op. Een significante afname in 
populatiedichtheid van een bepaalde soort na toediening van een insecticide kan niet op voorhand 
beschouwd worden als een direct effect, maar kan ook toegeschreven worden aan een indirect effect. 
Voor het met zekerheid vaststellen van directe effecten in ecosystemen zijn ondersteunende 
laboratonurnexperimenten met het insecticide en de betreffende soorten nodig. 
In de Tabellen 4 en 5, en in de bijlagen, zijn de gerapporteerde negatieve effecten van de bestudeerde 
insecticiden gerubriceerd naar toxic units (TU,; b1ootsteUiigsconcentratie in water gedeeld door het 
geometrisch gemiddelde van de L(E)Cwwaarden van het gevoeligste standaard toetsorganisme). h de 
ggevalueerde (semi)veldstudies worden vooral bij populaties van lueeftachtigen (cluster Amphipoda - 
Ostracoda in de Tabellen 4 en 5),  insecten (duster Trichoptera - Coleoptera) en vissen (F'isccs) 
reducties in populatiedichtheden waargenomen bij relatief lage blwtsteliiigsconcentraties. Bij 
eenmalige toepassingen werden bij deze diergrocpen beneden 1 TU, al negatieve effecten 
waargenomen (Tabel 4). en bij hediaalde toepassing beneden 0.1 TU,, (Tabel 5). 
Tabd 4. ge rap po^ negatieve effectai op divene Uuowrnische grnepai als gevolg van enkelvoudige toepasringai van 
acetylcholinesteniae-remmende insecticiden in aquatische m b -  en mwocasms. De effedni zijn p u b r i a a d  naar toxic units 
CmrIIIt) n uitgefinikt ais percentage van de cases waakij een reductie in aantaüen of biomassa van &n of meerdere taxa binnen 


















**data laten geen eenduidige d u s i e m e  m.b.t. wel of geen effect 
*** baiound als indincteeffeekn 
Tabel 5. Gerappntcerde negatieve effecten op d i v m  taxwomische grocpn als gevolg van herhaalde toepassing van 
pyrethroïden in aquatische mierwsms en maoeosms. De effecten zijn gaubrieeerd naar toxic unm (TUg,,) en uitgedmkt als 
pfxcentage van de cases waarbij een reductie in aantallm of biommsa van Cai of mrdere taxa binnen een l&xo~miseile groep 
wefd gerappoReer& 
0,001-0,Ol 0,014,l 8J.1 1-10 
T"* 
Arnphipoda 100% ( n d )  loOa,(n=il) IWo (n=7) 
Isopoda 80% (n=5) 100% (n=2) 
COpepoda O% (n=~) 60% b 5 1  56% (1146) 73% (n=~ I )  
Cladom 0% Fwl) 0% (14 50% (w1 O) 86% h=7) 











Reducties in aantallen van andere diergroepen mals raderdiieren (Rotifera), slakken (Mollusoa) en 
wormen (Annelida, Turbellaria) worden slechts bij relatief hoge blootsteliingsconceneaties en in een 
beperkt aantal studies waargenomen. Negatieve effecten op planten worden pas genipporteerd bij 
blootstellingscot~?entraties hoger dan 1-10 TU,,. 
Bovenstaande gegevens komen goed overeen met gegevens van laboratorium single-species 
toxiciteitstoetsen met aquatische organismen (zie o.a. Crommentuijn et nl., 1997). In een beperkt 
aantal studies zijn naast micro-/mesocosmexperimenten tevens laboratorium toxiciteitstoetsen 
uitgevoerd met karakteristieke organismen uit deze modelecssystemen. Over het algemeen blijkt dat 
bij een vergelijkbare blootstelling aan insecticiden dezelfde soort min of meer dezelfde gevoeligheid 
verroont in het laboratorium en onder (semi)veldcondities (o.a. Do~tiand, 1980: Crossland, 1984; Van 
Wijngaarden et ai., 1996). Dit maakt aannemelijk dat de waargenomen reducties in dichtheden van 
kreeftachtigen, insecten en vis~en vaak toegeschreven kunnen worden aan de directe toxische werking 
van de bestudeerde insecticiden. Men moet er echter op bedacht zijn dat insecten, kreeftachtigen en 
vissen ook relatief ongevoelige wrtegenwoordigers kunnen bevatten (o.a. Donland, 1980; Broek er 
al., 199;1ii, Lahr Bt Diaüo. 1993; Giddings et al., 1996). Het blijkt zelfs moeilijk om een gevoeligste 
indicator-soort. -genus of -orde aan te wijzen die representatief is voor alle insecticiden eniof alle 
(semi)veldstudies. 
De gemeten endpoints in de studies zijn ten behoeve van dit rapport onderverdeeld in acht groepen. 
Hierbij is onderscheid gemankt tussen zeven structurele categorieën en éen functionele categorie. Bij 
de sttucturele aategorieën betreft het in de regel dichtheden (aantallen) en biomassa van aquatische 
populaties. Bij de functionele categorie betreft het endpoints die betrekking hebben op 
gemeenschapsmetabolisme (zuurstofiuishouding, waterchemie, decompositie). De eerste vier 
slmcturele categorieën - Microcmstaceeën, Macrocnistscccën, Insecten en Vissen - bevatten de 
organismen die met grote waarschijnlijkheid vooral directe effecten ondervinden. De drie volgende 
$tnicturele categorieën - Rotiferen, Overige macraevertebraten en Algen & macrofyten -bevatten 
Mlcrocrustaceeën 
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Fieoor 1 Geklassiticeerde effeuen van insecticiden mei m acethylchlolinesterase-remmende werking in (suni)veIdstudies. 
~ ë f i ~ u u r  bareíi waarnemingen van mdies met eenindige en me&oudige toepassing van em inadde ïesïsystunen mi 
stilstaand water m van chronische toepassing in zowel stilstaande als stromende tesuystem. De effecten zijn ingakeld in 
verscheidene categorieën structurele endpoinis (A tim G) en een functionele categOne (gmiemachapsmerabolis~; H). De 
effecten worden eveneens neklaswerd naar sterkte en duur. l=  neen simiticant effect. 25 licht effect. 3= duideliik LorIdurmd 
effect (<S weken), 4= dukl i f i  effect in kortdurende studie rhcmc~moment onbekend). S= duidelijk langcl& effect (>S 
weken). De kleine gesloten rondjes ( ) geven de experimenten m een eenmalige toediening aan. De grote open rondjes 
(O) m vierkantjes (0) geven respectievelijk de e x p d m w  mei m m o u d i g e  of chronische toediening aan. 
va& organismen die indirecte effecten ondervinden maar waarbij het optreden van directe effecten 
niet altijd kan worden uitgesloten. 
In dit hoofdstuk zal verder geen onderscheid gemaakt worden in directe en indirecte effecten van de 
insecticiden op de bestudeerde endpuints. Voor meer inzicht in de routes van indirecte effecten die op 
kunnen treden na toepassing van insecticiden wordt verwezen naar Hoofdstuk 6. 
Figuur I geeft een overzicht van de effecten (uitgedrukt in klasses) zoals gevonden in 
(semi)veldstudies met acetylcholinesterase-remmers, en bij welke concentraties (uitgedrukt in TUw) 
en categorieën deze optreden. Vanaf ongeveer 0.1 TU,, worden duidelijke effecten waarneembaar bij 
de categorieën Microcmstaceeën, Macrocrustaceeën, Insecten en Vissen (Figuur 1 A-D). Bij 
waterconcentraties lager dan 0.1 TU,, worden bijna nooit effecten waargenomen, met uitzondering 
van een studie (Van den Brink er al., 1995) waarbij een chronische blootstelling met het insecticide 
chloomvrifos is toegepast. Fimiur I A-D laat een min of meer duideliike dosis-effect relatie zien. 
. . - 
Zowel het aantal studies waarin effecten worden gerapprteerd als de klasse van de effecten nemen toe 
bij hogere concentratiw. Ook is te zien dat bij (semi)veidsmdies met acetylcholinesterase-remmers het 
voorai eenmalige doseringen betreft die bestudeerd zijn. Ten opzichte van eenmalige toepassingen, 
treden bij lagere blootstellingsconcentraties van hehaalde of chronische toepassingen eerder grote 
effecten (klasse 5 )  op bij microcrustaceeën en insecten. 
Duidelijke effecten van acetylchlinesterase-remmers bij de saicturele categorieën Rotiferen, Overige 
macro-evertebraten en Algen & macrofyten (Figuur 1 E-H) treden over het algemeen pas op vanaf 1 
TU,,. Effecten binnen de catogorie Gemeenschapsmetabolisme zijn waargenomen bij concentraties 
hoger dan 10 TU,,. Dit duidt erop dat de structuur van de aquatische gemeenschap gevoeliger is voor 
acetylcholinesterae-remmers dan functionele kenmerken van het ecosysteem. 
Resultaten van studies met acetycholinesterase-remmers die als puls gedoseerd werden in stromende 
systemen zijn niet weergegeven in Figuur l vanwege het afwijkende, en doorgaans kortstondige, 
blootstellingsregime. Een puls van 6 uur met een concentratie van 0.08 TU,, chloorpyrifos had geen 
effect op de fauna van experimentele beken (Pusey er el., 1994). In dezelfde studie werd bij een even 
lange toediening van 3,85 TU,, een duidelijk effect op populaties van insecten waargenomen; herstel 
van de gereduceerde populaties trad vervolgens binnen f3 weken op (Bijlagetabel V b). Courternanch & 
Gibbs (1980) vonden voor carbaryl in beken een duidelijke afname van Plecoptera en Ephemeroptera 
bij een nominale pulsconcentratie van 5.7 TU*, (Bijlagetabel iIi b). Momson & Wells (1981) hebben 
pulsbelastingen met fenitrothion in beken bestudeerd. Zij vonden bij 0.1 TUp geen en bij 1.7 TU,, 
een licht effect. met name in de vorm van drift van insecten (Bijlagetabel X11 b). 
5.3 Synthetische pyrethroïden 
Figuur 2 geeft een overzicht van de effecten zoals gevonden in (semi)veldstudies met pyrethroïden, en 
bij welke concentraties en categorieën deze optreden. Bij (semi)veldsmdies met pyrethroïden beîrefi het 
vooral effecten van herhaalde doseringen die bestudeerd zijn. 
Vanaf 0,01 TU,, worden effecten waarneembaar bij de categorieën Microcnistaceeën en Insecten. In 
de range van 0.01-0.1 TU,, betreft het vooral Effectklasse 2 (licht effect). Bij hogere i 
blootstellingsconcenuaties in de range van 0.1-1 TU, worden regelmatig uitgesproken effeeten I (Effectklassen 3, 4 en 5) gerapporteerd bij de categorietin Microcnistaceeën. Macrocmstaceeën en 
Insecten, terwijl dan bij vissen in een beperkt aantal studies lichte effecten (klasse 2) vermeld worden I 
(Figuur 2 A-D). Ook bij de categorie Rotiferen (Figuur 2 E) worden in enkele studies uitgesproken 
effecten gerapporteerd bij concentraties lager dan 1 TUpn. Bij concentraties hoger dan 1 TU,, kunnen 
bij alle categorieën van structurele endpoints (Figuur 2 AG) effecten waargenomen worden. l 
Insecten 
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Figaar 2 Gekbsificeerde effecten van synthetische pynthroT&n in (semi)veidahtdiks. De figuur belreft waarnemingen van 
studies mei eenmalige en mcavoudige toepassing van ecn insecticide in iuwysiemen met stilstaand water en van chronische 
toepassing in mwcl~tilstaande als s & m &  tes&temen. De dicden zijn ingedeeld in vaseheidmc categorieai atNcDJrele 
mdrioints (A Urn G) m ecn functionele caregotie @emcaiaehapsmnabolisrne; H). De effstcn wordai cvauau geklarsead 
na& stakte en duur. I= geen significant =ff&, 2=Ïicht di- 3= duidelijk kortdutend eff& (4 weke& 4= duidelijk dfst 
in kortdurende studie (hbndeimoment onbekend), S= duidelijk Langduig &cd (S weken). De kleine ggslotai rondjes ( ) 
goven de experimenten met een andige îoahening aan. De srotc open mndjes (0) en viuLantjes (U) Bven 
respectievelijk de expesimmtm met een mCavntdige of chroniaehe toediening aan. 
Figuur 2 illustreert duidelijk dat na herhaalde blootstelling aan pyrethroïden en bij uiteindelijke 
piekconcentraties hoger dan 0.1 TU,,, langdurige (> 8 weken na laatste toepassing) effecten op met 
name c~staceeën en insecten niet uitgesloten kunnen worden. Tevens wordt ook bij de pyrethroïden- 
studies het beeld bevestigd dat de süuctuur van de aquatische levensgemeenschap gevoeliger is voor 
insecticiden dan functionele kenmerken van het ecosysteem (Figuur 2 A-G versus 2 H). 
De effecten van pyrethroïden in het veld hangen nauw samen met de transportroute en lotgevallen van 
de desbetreffende verbindingen. Hierdoor kunnen soorten die in het laboratorium qua gevoeligheid 
weinig van elkaar verschillen, in het veld een totaal verschillende respons vertonen. Wanneer het 
pyrethroïde via drift het oppervlaktewater bereikt, vormt zich een filmlaag op het water. Soorten die 
vooral op het wateroppervlak voorkomen, lopen zo een verhwgd risico. Dit blijkt uit een studie met 
lambda-cyhalothrin (Hill er al.. 1994b). waarin oppervlaktewantsen (Gemdae en Vellidae) gevoeliger 
reageren dan 'duikende' wantsen en kevers, zoals Netonectidae en Haliplidae. Eenmaal in het water 
hechten pyrethroïden zich snel aan sediment, zwevende stof en macrofyten. Sorptie reduceert de 
biologische beschikbaarheid aanzienlijk (Hill, 1985). Hierdoor staan de organismen die vrij in het 
water leven aanvankelijk aan hogere concentraties bloot dan sedimentbewonende organismen. Een 
opvallend voorbeetd hiervan vinden we binnen de familie Chironomidae, waarin de subfamilies 
Tanypodinae en Orthocladiinae in (semi)veldstudies bij veel lagere concentraties in aantal afnemen 
dan de Chironominae. Veel soorten van de laatste subfamilie leven namelijk in het sediment, terwijl de 
Tanypodinae en ook de Orthocladiinae veelal in het open water leven. Toch reageren niet d e  
watertrewoners gevoeliger dan sedimentbewoners. Zo komen de twee meest gevoelige groepen 
(Isopoda en Amphipoda) juist op of in de directe van sediment voor. Ook binnen de 
Ephemeroptera reageert de 'bodernkmipdfamilie Caenidae iets gevoeliger dan vertegenwoordigers 
van de Baetidae, die voornamelijk in het open water leven. Uit bovenstaande blijkt dat pyrethroïden in 
aquatische systemen de neiging hebben zich naar grensvlakken (lucht-water; water-bodem) te 
begeven. Organismen die hier leven kunnen daardoor aan hogere concentraties worden blootgesteld 
(o.a. Hill, 1985). 
Dat aan sediment geadsorbeerde pyrethroïden minder effecten op waterbewonende organismen 
veroorzaken wordt ook gesuggereerd door een (semilveldstudie met cypermethrin (Hill, 1985). h deze 
studie wordt in een vergelijkbaar testsysteem dezelfde nominale concentratie afzonderlijk als drift en 
als bodem-slurry toegediend (simulatie ~nof f ) .  De driftbehandeling sorteerde in een sterker effect op 
Cladocera, Copepoda en hsecta dan de toediening van bodem-slurry. 
De hierboven beschreven resultaten van (semiEveldstudies roepen de vraag op in hoeverre sediment- 
gebonden pyrethroïden een risico vormen voor aquatisehe ecosystemen. Immers, de verblijftijd van 
sedimentgebonden pyrethroïden bedraagt veelal enkele weken en bij herhaalde toedieningen kunnen 
met name bentische organismen chronisch belast worden. Afgaande op de resultaten van 
(semi)veldsnidies met herhaalde doseringen, zijn er geen duidelijke aanwijzingen dat geadsorbeerde 
pyrethroïden op lange termijn chronische toxiciteit verwnaken. De waargenomen effecten zijn alle te 
herleiden tot de acute toxiciteit en herhaalde toedieningen resulteren niet in verdergaande reducties 
van (bentische) organismen. 
Pyrethroïdep kunnen echter wel op een andere wijze langetermijn effecten veroorzaken. Er zijn 
aanwijzingen dat een kortdurende blootstelling aan realistische veldconcentraties de groei van 
insectenlarven kan vertragen. Liess (1994) stelde larven van de kokerjuffer Limnephilus lunatus 
gedurende één uur in petrischalen bloot aan een concentratiereeks van fenvaleraat, variërend van 0,001 
tot 10 p&. Vervolgens werden de dieren gedurende 90 dagen in een kunstmatig beeksyseem in de 
buitenlucht opgekweekt. Deze eenurige behandeling resulieerde al vanaf 0.01 ~ g i L  in een significante 
vertraging in de groei en uitvliegperiode. Allereerst kan men zich afvragen in hoeverre een constante 
blootstelling van één uur zonder de aanwezigheid van hechtende oppervlakken (macrofyten, sediment, 
etc.) een realistische veldsituatie is. Wit een (semi)veldstudie met esfenvaleraat. waarvan de 
lotgevallen uitgebreid zijn beschreven door Heinis & Knuth (1992). blijkt dat een dergelijke 
blootstelling ook in het veld kan optreden. Bij deze studie was de gemiddelde concenttaîie in de 
waterkolom gedurende de eerste acht uur vrij constant en lag op 55 tot 1 15% van de nominale waarde. 
Een vertraging in de ontwikkeling van insecten kan in het veld eventueel grote consequenties hebben, 
bijvoorbeeld door het missen van een generatie per jaar. Ondanks de resultaten van Lies  (19963, zijn 
in de geëvalueerde (semi)veldstudies geen overduidelijke voorbeelden van groeivertraging te vinden. 
Slechts twee studies met lambda-cyhalothrin leveren mogelijke indicaties voor dergelijke effecten. 
Farmer et al. (1995) constateerde bij 0,017 bg/L een vertraging in de uitvliegperiode van de Baetidae, 
tenvijl Hill et al. (1994b) een significante toename van Libellulideelawen vond bij 0,016 pg&.. Deze 
laatste toename kan echter ook verklaard worden als een indirect effect, veroorzaakt door het 
wegvallen van de concurrentie met gevoeligere predatoren. Hieruit blijkt dat op dit punt nog 
onvoldoende kennis bestaat om tot een goede risicoevaluatie te komen. Er zijn slechts een gering 
aantal studies waar men g e b ~ i k  heeft gemaakt van uitvliegvallen. Bovendien worden organismen die 
mogelijk het risico lopen van vertraagde ontwikkeling, wals kokerjuffers en haften, veelal in (te) lage 
aantallen gevangen om hierover betrouwbare uitspraken te kunnen doen. 
Bij de geëvalueerde studies met pyrethroïden zijn geen adequate studies gevonden die de effecten 
beschrijven van een pulsbelasting in stromende testsystemen. 
5.4 Overige insecticiden 
Figuur 3 geeft een overzicht van de gerapporteerde effecten voor de heterogene groep van overige 
insecticiden. Het betreft hier waarnemingen in (serni)veldstudies met het acyl-ureum insecticide 
diflubenzuron (weergegeven met het symbool *) en met de gechloreerde koolwaterstoffen lindaan en 
methoxychloor (weergegeven met de overige symbolen en in overeenstennning met de Figuren 1 en 
2). 
in studies met diflubenzuron worden bij blootsteIlingsconcentraties lager dan 0,l TU,, in geen enkele 
categorie significante effecten waargenomen (Figuur 3). Uitgesproken effecten (Effectklasse 3 en 4) 
zijn bij deze stof echter al te vinden binnen de concentratierange van 0,l-1 TUst, vooral bij 
Microcrustaceeën en insecten. Binnen deze eoncentratierange wordt in een aantal gevallen ook bij 
MaCrocnisfadn, Vissen, Rotiferen en Algen & macrofyten een uitgesproken effect waargenomen. 
in studies met gechloreerde koolwaterstoffen is é&n maal Effectklasse 2 gerapporteerd binnen het 
concentratietraject 0,01-0,l TUm Het beM hier de respons van insecten (Figuw 3 C) in een 
kunstbeek met een chronische blootstelling aan lindaan. Bij chronische of herhaalde blootstelling aan 
gechloreerde koolwaterstoffen worden regelmatig uitgesproken effecten beschreven in de 
concentratierange van 0,l-1 TU,, (voornamelijk Effectklasse 4). 
Bij de geëvalueerde studies met overige insecticiden zijn geen adequate studies gevonden die de effecten 
beschrijven van een pulsbelasting in stromende testsystemen. 
5 5  Respons gevoeligste endpoints 
De Figuren 4 en 5 geven een alge- overzicht van de resultaten van alle insectieidenstudies. in 
Figuur 4 zijn de effectklassen voor het gevoeligste endpoint van de verschillende studies weergegeven. 
Het beeld wordt bevestigd dat bij een eenmalige toepassing van insecticiden tot 0.1 TU,,.meestal geen 
effecten op de gevoelige endpoints waargenomen worden (Figuur 4 A). Bij hogere dosermgen kunnen 
bij eenmalige toepassingen lichte tot duidelijke effecten verwacht worden. Bij eenmalige doseringen 
van 1 TU,, en hoger is in microcosms en mesocosms de kans groot dat herstel van gevoelige 
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Figuur 3 Ocklassificcerde effecten van overige inseeöciden in (cemi)veldshidies. De figuur betreti waarnemingen van n 
studies met eenmalige en meervoudige toepassing van een insetticidc in tcsuysremen mei stilstaand water en van chronische 
toepassing in wwel stilstaandcals stromende tesfsystemm. De effeeten zljn ingedeeld in verscheidme caIegorki?n structurele 1 
md@nts (A u'm G) en een hinctionete categarie (gemansfh&psmc&bolismc; H). De effecten worden eveneens geklasseerd 4 
naar sterkte en duur. I =  geen significant effect. 2= licht effect, 35 duidelijk kortdurend effen (4 weken). 4= duideliik dfsn I 
in korfdurende s&udie (herstelmoment onbekend). S= duidelijk langduig effect (>S weken). De sterretjes ((* geven de 
expaimenten uitgevoerd met diflubenzuron aas De kleine geslom rondjes ( ) hebben betrekking op deexperinmm met 
een eenmalige toediening van gcfhloreerdq koolwatersoffen (lindaan en methoxychlwr). De grote open rondjes (0) ai 




In Figuur 4 B-C valt op dat er voor herhaalde en chronische toepassingen veel minder waarnemingen 
zijn in klasse 1. Ook zijn concentraties beneden 0.01 TUs1 nauwelijks bestudeerd. Desahietemin doen 
de resultaten vermoeden dat bij herhaalde en chronische toepassing van insecticiden beneden 0,01 
TU, geen uitgesproken effecten te verwachten zijn. Binnen het concentratietraject 0,Ol-0.1 TU, 
worden voor de gevoeligste endpoints bij herhaalde en chronische toepassing voornamelijk lichte 
(klasse 2) tot kortdurende duidelijke effecten (klasse 3) gerapporteerd. Boven 0,l TUp kunnen met 
grote waarschijnlijkheid duidelijke effecten verwacht worden in testsystemen die herhaald of 
chronisch met insecticiden belast worden. Dan is zelfs de kans van het optreden van langdurige 
effecfen (klasse 5) relatief groot, althans bij het gevoeligste endpoint. 
Eenmalige dosering B 
Figuur 4 Effect-waarnemingen voor het gevoeligste endpoint in de afzonderlijke (mni)veldstudiwi met alle haticiden, 
gebasend op de gerapporteerde gegevens in de Figuren 1-3. De effecten op degevoeligste endpoints zijn weergegeven voor 
een eenmali~e dosering (A). meervoudíae dosetinn (BI m een chronische doserine (C). De effenm worden eveneens 
- .  . v . .  
geMassifirceki naar sterkte en duur. l= g& significaat dfect. 2s  licht effect. 3= duidelijk koi-tdurend dfect (c8 weken), 45 
duidelijk effect in kortdurende studie ~erstelmomnt onbekend). J= duidelijk langdurig effecl (>S weken). 
Figuur 5 geeft een overzicht van de 10.. 50- en 90-percentielwaarden (in TU,> voor de dive-rse 
effectklassen van de gegevens die gepresenteerd zijn in Figuw 4 (gevoeligste endpoint per studie). De 
betrouwbaarheidsintervallen van del0-percentielwaardes zijn over het algemeen beduidend hoger dan 
die van de 50-percentielwaardes, en daarom minder geschikt om blootstelligsregimes te vergelijken. 
Indien de 50en 90-percentielwaardes voor de blootstelliigsregimes "Eenmalig", "Meervoudig" en 
"Chronisch" vergeleken worden blijken deze waardes duidelijk hoger te liggen bij een eenmalige 
toepassing van een insecticide. De verschillen tussen meervoudige en chronische toepassing zijn 
minder groot. Dit betekent dat het voor een adequate risicoevaluatie minimaal wenselijk is een 
onderscheid te maken tussen enerzijds het blootstellingsregime ten gevolge van een eenmalige 
toediening, en anderzijds die van een meervoudig-chronisch toepassing. Hierbij moet opgemerkt 
worden dat de categorie meervoudige toepassingen nogal heterogeen is omdat het aantal toepassìngen 
tussen studies en stoffen sterk varieert. 
Het top basis wan de gerapporteerde effwen en mmsponderende concentraties gegeneremb d& 
respns mde l  waamiee de percentielwaarden zijn ber&end (Figuur S), geeft in pstentie de 
mogelijkheid om tisicos~hattingen te doen voor gemeten of berekende concentraties insecticiden in 
aqwtische eiosysYemsn. BT is &a in meer algemene zin aan te geven dat bij een bepaalde oonemij.atie 
er een bepmlde k a s  h s t m  dat m geen, venyaar1mbare. of ernstige effecten opueden bij de 
gevoeii&e endpoints v m  insectieiden-stress in aquatiche ecosystemen. 
Voorspellingen voor enkelvoudige tdeningen aijn datief het ~lauwleeurigst, omdat met name voor 
de mgrasies voor de rneerwwdixe en chronische t o B d i e b n  tot 8p heden waarnemingen atbreken 
in h~ooncentratáegebied vsn 0~601 - 0.01 TU,, ( F i i r  4fiaardrd~ar ewi drempelwaarde tossen gem 
en we1 e& nag slecht aderbouwd Is. 
De d&, q basis van het regremieinodel gescl&& abcilillia's (Figuur ej) zijn te inteqmmen ais een 
model mm een strenge (Figuur 5 4 ,  eai mildem @%@UT SB), en een libede (Figuur SC3 risico- 
eicaluatie. &n overweging in de kam van een mild of liberaal s c d o  Iran bijvoorbeela zijn dat 
waterengen over het algemeen met e l h r  in wrbinding staan en veelal s d l e r  zullen hersteUen dan 
in de ($emi)veidstvdies. die meestal m smgnante, geholeerde sygemen zijn uitgevoerd. 
6. INDIRECTE EFFECTEN 
In ecosystemen kunnen directe toxische effecten van bestrijdingsmiddelen venmde~gen in biologische 
interacties en -processen veroorraken waarbij ook voor het bestrijdingsmiddel minder direct gevoelige 
soorten en processen betrokken zijn. Dergelijke ecologische veranderingen worden indirecte of secundaire 
effecten genoemd (Hurlberf 1975). 
De Figuren 6 en 7 geven een schematisch beeld van de indirecte effecten van insecticiden zoals gevonden 
in staenante testsvstemen. Aaneezien het ex&e mechanisme voor indii effecten in de meeste 
(semi);eldstudies inoeilijk vast stellen is, berusten de getoonde routes in feite op inschattingen van de 
beste verklaringen. Hierbij hebben zowel de disnissies door de diverse auteurs van de artikelen als onze 
eigen inzichtenneen belan&jke rol gespeeld. 
In de verschillende studies worden een scala aan structurele en functionele endpoints bestudeerd. Deze 
endpoints worden vaak op verschillend detailniveau gevolgd en uitgewerkt (o.a. soms op soormiveau, 
soms op ordeniveau). Tevens wordt het verloop van de effectketen mede bepaald door de spd íeke  
biotische en abiotische karakteristieken van de onderzochte testsystemen en concentraties waarmee 
gewerkt is. Twee voortreelden: 
- Uit het review van Hanazato (1998) blijkt dat bimen de kmftachtigen van het zoöplanldon, de 
grotere soorten over het algemeen gevoeliger zijn voor insecticiden. In eampetatieve zin zij echter 
dominant over de kleinere soorten. Blootstelling aan relatief lage indcidenconcentraties kan 
daardoor de conurrentieverhouding tussen zoöplanktonpopulaties anders beïnvloeden dan tij hogere 
concentraties. 
- Bij overeenkomstige concentraties van het insecticide chloorpyrifos werden in marrofyt- 
gedomineerde microcosms andere indirecte effecten gevonden dan in overeenkomstige testsystemen 
gedomineerd d m  plankton @rock et al., 1992a & b, 1993b). 
Bovengenoemde voorbeelden tonen aan dat gerapporteerde indirecte effecten vaak een studiespeciîiek (en 
dus ook anekdotisch) karaktef dragen. Een aantal effectketens is echter dermate frequent gerapporteerd 
dat verwacht mag worden dat ze regelmatig op zullen treden in met insecticiden belaste aquahsche 
ecosystemen. 
Zoals reeds in Hoofdstuk 5 beschreven, zijn vooral vertegenwoordigers van kreeftachti- inseden en 
vissen direct gevoelig voor insecticiden. Deze diergroepen kunnen diverse trafsche niveaus 
vertegenwoordigen. Via vers~huivingen in concurrentieverhoudingen kunnen dan ook indire& effecten 
zichtbaar worden bij de diverse trofische niveaus binnen de levensgemeenschap (primaire producenten, 
herbivoren, predatoren, detritivoren) (zie Figuren 6 en 7). In met insecticiden gestresste testsystemen 
worden indirecte effecten minder vaak gerapporteerd voor functionele endpointS. Zo worden m veel 
studies zuurstofconcentraties in het water wel gemeten maar is het aantal studies met significante effecten 
op de zuurstofconcentratie beperkt. 
De met meervoudige belastingen uitgevoerde studies (Figuur 7) geven met betrekking tot de.eco1ogiscbe 
interacties geen ander beeld dan bij de studies uitgevoerd met een eenmalige toediening van insecticide 
(Figuur 6). Bepaalde componenten hebben echter meer of minder aandacht gekmgen. In herbaaid belaste 
testsystemen was er meer aandacht voor effecten op vissen m hun prooidieren. Een ecoiopische interactie 
die hierbij specifiek wordt genoemd is de onderdrukking van het herstel van gevoelige populaties van 
geleedpotigen (o.a. cladoceren, insecten) door de predatiedruk van de (overlevende) vissen 7). In 
hun review over chloorpyrifos stellen Barron & Woodbum (1995) echter dat gereduceerde 
vissenpopulaties in aquatische testsystemen op termijn kunnen leiden tot een toename in zoöpiankîon en 
een afname in de fytoplanktonpopu1aties. Een toename van fytoplankton wordt met name in door 
chloorpyrifos gestresste systemen gevonden waar de geleedpotigen de toppredatoren zijn, doordat 
grazende zoöplanktonpopulaties wegvallen. 
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Het optreden van een aigenbloei in de vonn van fytoplankton of perifytm, en de toename in 
populatiedichtheid van Rotifera (raderdieren) en Gastropotla (slakken), wordt regelmatig 
als indirect effect in met insecticiden gestrasste aquatische systemen (Figuren 6 & 7). De toename in a l m  
kan verklaard worden door een afname in begrazing door kreeftachtigen en insecten. De taename in 
rotifezen en slakken kan verklaard worden door enenijds de vermindenie concurrentie met kreeftachtigen 
en insecten, en anderzijds door de toename in voedsel in de vorm van algen. De toename in algen als 
indirect gevolg van insecticidenstress kíin eventueel ook leiden tot andere symptomen van eutrofihg 
zoals de afname in biomassa van macroQten door beschaduwing (F@mr 6). 
Op termijn kunnen de voor het inaectícide minder gevoelige herbivoren (o.a. rotiferen, slakken) de 
algenbloei weer onderdnikken. Het verschijnsel in gestressie ecosystemen dat minder gevoelige soorten 
de rol van verdwenen soorten overnemen naemt men functionele redundantie (Levine, 1989). In plankton- 
gedomineerde tesrsystemen die regelmatig met insecticiden gestressed wurden, kan de toetube in 
biomassa van fytoplankton overigens een langduriger verschijnsel zijn omdat minder gevoelige 
zoöplanktonsoorten (o.a. rotiferen) in de regel minder efficiënte begrazen van fyroplankton zijn dan 
cladoeeren (o.a. Jak e1 al., 1998). 
Naast de hierboven beschreven effecten op de gram-vaesslketen van aquatische ecosystemen kunnen 
insecticiden ook de detritus-voeselketen direct en indirect beiivloeden. Vertegenwoordigers van de 
functionele groep shredders (verknippers) zijn vooral de voor insecticiden gevoelige macrocrustaceeën 
(o.a. vlokreeften en waterpissebedden) en insecten (o.a. bepaalde kokerjuffers). Shredders spelen een 
belangrijke rel bg de atbraak van grof organisch materiaal (FOM). Het is dan ook niet verwonderlijk dat 
een verminderde decompositie van PC1M ia waargenomen in met insecticiden behandelde testsystemen. 
Functionele redundantie is bij de shredders beperkt omdat deze functionele groep relatief weinig voor 
inuecticiden ongevoelige detritivoren bevat. 
In met insecticiden gestresste systemen worden zowel reducties als toenames in populatiedichtheden van 
minder gevoelige detritivoren gemeld. De toenam bij o.a. oligochaete womien worden in de. regel 
verklaard door verminderde concunentie met gevoelige kreeftachtigen en insecten. Bij populaties van 
deuitivore Oligochaem wordt echter ook een significante afname gerapporteerd in enkele studies. Deze 
afname kan verklaard worden door een toename in predatiedmk door bijvoorbeeld Turbellaria 
(platwormen] en Hirudinea (bloedzuigers). In met insecticiden gestreste systemen veranderen deze 
predaroren hun dieet na het wegvallen van preferent voedsel in de vorm van gevoelige i n e e n  9a 
kreeftachtigen. 
Om inzicht te krijgen bij welke concentratieniveaus gevolgketens van indirecte effwten gaan ontstaan, 
zijn in Tabel 6 gegevens samengevat van adequate studies uitgevoerd in stilstaand water en waar een 
enkelvoudige roediening werd toegepast. Uit deze studiçs blijkt dat de frequentie van gerapponeerde 
indirecte effecten toeneemt bij toenemende concentraties van de aidenochte insecticiden flabel 6). 
Alleen in de hoogste concentratierange werden indirecte effecten op functioneie endpoints gemeten. Dit 
toont wederom aan dat functionele aspecten van het ecosysteem minder gevoelig zijn voor toxische stress 
door insecticiden dan structurele. 
Het algemene beeld uit Tabel 6 is dat indirecte effecten op structurele endpoints zeker te verwachten zijn 
vanaf blootsteJlingsconcentraties in de range van 0,I-I TU,, Bij eenmalige toepassing van insecticiden is 
slechts eenmaal een indirect effect gemeld bien de concentratierange 0,Dl-0,l TU,, (Tabel 6). 14et 
betreft hier =n studie met het pyrethdde fenvaleraat (Day et al., 1987). Bij de meervoudige en 
chronische belaitingen vallen alle gerappiteerde swundaire effecten mimschoots boven de 0.01 TU,,. 
Tabel 6. Indirecte effeden samengevat uit studies in stilsmnde wsrtren na een enkelvoudige belasting met een 
argmfos.faatinsectide, eai earbamaat, of een pyrethroïdc. De 1n de studie8 gerappoiteerde mminale conwiratiea zijn uitgedmkt 
in TVM (zie parakraaf2.4). Indiredc effecten zijn vervolgens ingedeeld in de mmsponderende <ï>ncmtrarienmgcs. & temnuiste 
één studie v e d d t  een mruzntraiie in de- klasse waarbij een seamdair d e c t  opbredt. 
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7. HERSTEL 
Een voordeel van (semi)veldstudies, met name als ze uitgevoerd zijn in de openlucht, is dat informatie 
verkregen kan worden over herstel van verstoorde populaties en ecosysteemfuncties. in Hoofdstuk 4 is 
reeds besproken dat insecticiden relatief snel uit de waterkolom kunnen verdwijnen, o.a. door afbraak 
en sorptie aan sediment en waterplanten. indien de insecticiden snel atbreken, of sterk adsorberen 
zodat de biobeschikbaarheid afneemt, kunnen binnen afzienbare tijd na de laatste toepassing de 
kritische drempelwaarden voor gevoelige waterorganismen onderschreden worden. De snelheid van 
herstel van aangetaste populaties is dan in grote mate afhankelijk van de levenscyclus van de 
betreffende soorten. Belangrijke aspecten hierbij zijn het aanîai generaties per jaar, het bezit van 
relatief ongevoelige Levensstadia, en de mogelijkheid om actief van het ene aquatische ecosysteem 
naar het andere te migreren. 
De relatie tussen levenscyclus en herstel van soorten wordt duidelijk geillustread in het artikel van 
Van den Brink et al. [1996), waarin de lange-termijn respons van diverse waterorganismen na een 
eenmalige toediening van het insecticide chloorpyrifos in proefsloten wordt beschreven. In deze studie 
vertonen watervlooien een relatief snel herstel vanwege hun korte generatietijd en het bezit van een 
relatief ongevoelig levensstadium in de vorm van wintereieren. Ook insectenpopulaties met meerdere 
uitvliegperiodes per jaar (o.a. Cloeon, Chaobonrs) vertonen een relatief snel herstel, in tegenstelling 
tot aangetaste insectenpopulaties met maar één of twee generaties per jaar (o.% Caenis horaria). 
Insecten hebben in de regel geen aquatische levensstadia die ongevoelig zijn voor insecticiden, maar 
het gevleugelde volwas.+sn stadium biedt de mogelijkheid geïsoleerde aquatische systemen te 
herkoloniseren. Wanneer een soort een geïsoleerd systeem niet gemakkelijk kan bereiken, en ook geen 
ongevoelige aquatische levensstadia bezit, is de kans groot dat de soort voor langere tijd verdwijnt ten 
gevolge van insecticiden-stress. De vlokreeft Gammrus pdex is hiervan een goed voorbeeld. in 
geïsoleerde met chloorpyrifos behandelde testsystemen stierf deze soort lokaal uit (Van den Brink er 
al. 1996). en herstel trad pas op nadat deze soort door de onderzoekers geherintroduceerd werd. in niet 
gelsoleerde watergangen, echter, kan Ganunurus pulex een relatief snel herstel vertonen na lokale 
eliminatie door insecticiden vanwege succesvolle herkolonisatie door actief zwemgedtag (Lies, 
1993). 
Uit bovenstaande volgt dat herstel van door insecticiden aangetaste populaties beslist niet alleen 
athankelijk is van het onderschrijden van de kritische drempelwaarden van de toxische stof. Hanazato 
(1998) vond bijvoorbeeld dat bij interacties tussen insecticiden en zoöplankton, de opbouw van de 
levensgemeenschap (aan- of afwezigheid predatoren) mede van invloed was op het herstelproces. 
Andere factoren zoals het moment van de verontreiniging in relatie tot het stadium van de 
levenscyclus waarin organismen verkeren, de lengte van de levenscyclus en de frequentie van de 
verontreiniging zijn eveneens van belang. Tevens kan een verbinding met (of nabijheid van) niet 
verstoorde aquatische ecosystemen, van waaruit herkolonisatie plaats kan vinden, bepalend zijn voor 
de snelheid van herstel. Hierbij moet opgemerkt worden dat bij (semi)veldondenoek naar effecten van 
bestrijdingsmiddelen de meeste aandacht uitgaat naar dominante populaties die in de regel gekenmerkt 
worden door een relatief korte levenscyclus (de meeste evertebraten). Over het algemeen zijn 
microcosm- en mesocosm-studies minder geschikt voor het bestuderen van het herstel van populaties 
van grotere organismen met een lange levenduur (o.a. vertebraten). Tevens is de duur van veel 
gepubliceerde microcosm- en mesocosmstudies te kort om de hersteltijd van gevoelige populaties af te 
kunnen leiden. Om deze reden zijn veel waarnemingen ingedeeld in Effectklasse 4 (zie Figuren 1 tlm 
4). Een ander punt van aandacht bij het interpreteren van (semi)veldstudies is dat het meestal 
experimenten in geïsoleerde testsytemen betreft. Hierdoor kunnen geëlimineerde populaties met een 
beperkt dispersievermogen deze testsystemen niet snel herkoloniseren. Wat herstel van dominante 
populaties betreft moeten studies in stagnante microcosms en mesoeosnis dan ook als een "worst case" 
benadering beschouwd worden. 
In de geëvalueerde (semi)veldstudies worden uitspraken over herstel voornamelijk gedaan voor 
gevoelige populaties cmstaeeeën en insecten. Ter illustratie is voor de organofosfaatinsecticiden voor 
twee relatief goed ondenochte groepen binnen de cmstawën en insecten het herstelmoment 
weergegeven (Figuren 8 en 93. De algemene trend is hoe hoger en langduriger de 
blootstellingsconcentraties zijn, hoe langer het duurt voordat herstel wordt waargenomen. Ook als de 
andere insecticiden erbij betrokken worden blijkt dat bij eenmalige toediening populaties van 
gevoelilg: crustaceeën en insecten zich in de regel binnen B weken herstellen indien de 
blootstellingsconcentratie niet hoger is dan I TU,,,. Bij herhaalde en chronische toepassing van een 
insecticide is herstel binnen 8 weken da beëindiging van de toepassing meestaf het geval indien de 
uiteindelijke blootstellingsconcentratie in het water niet hoger wordt dan 0,1 TU,, (Figuren I Um 3). 
&k indien we veor iedere studie het gevoeligste ecologische endpoint beschouwen, kan 
geconcludeerd worden dat deze drempelwaarden meestal hersiel garanderen binnen B weken na de 
laatste toepassing (Figuur 5). De paar uitzonderingen op de regel betreffen studies waarbij gevoelige 
macrocrustaceeën (o.a. Gammarus) niet in staat waren zich actief over land te verplaatsen om 
gekoleerde testsystemen opnieuw te koloniseren, of waaibij herstel van een gevoelige 
insectenpopulatie op koste termijn niet mogelijk was vanwege het gelimiteerde aantal uitvliegperiodes 
per jaar. 
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8. EVALUATIE VAN DE NORMSTELLING 
in Tabel 7 wordt een overzicht gegeven van de N O G , -  en m - - w a a r d e n  voor organofosfaat- en 
carbamaat-insecticiden die uit de geëvalueerde (semi)veldstudies zijn af te leiden. Vervolgens is per 
stof een samenvattende NOK, en LOEC, afgeleid (Tabel 8). De samenvattende NOK,. is de 
hoogste gevonden NOEC,, die lager of gelijk is dan de laagst gevonden LOK-, 
De gevonden waarden worden in Tabel 8 vergeleken met de vastgestelde norm (MTR) voor de Vierde 
Nota Waterhuishouding, en de liberale en conservatieve norm volgens de criteria beschreven in de 
Uniforme Beginselen. Voor de ace~lcholinesterase-remmers bevinden de normen zich in alle gevallen 
onder de LOEC, die uit de (semi)veldexperimenten kon worden afgeleid. Ook zijn de normen altijd 
lager dan de NOEC-, soms zelfs meer dan een factor 10. Er kon echter voor slechts 5 
acetg.lchlinesterase-remmers een NOEG, worden afgeleid en deze had meestal betrekking op een 
blootstellingsregime ten gevolge van een eenmalige toepassing in een stagnant systeem. 
Tabel 8 Samenvattende N O L -  en LOEI&-waarden voor acetyleholinester~sc-remmende insecticiden in 














De NOEC,, en LOK--waarden voor pyrethroïden staan per studie in Tabel 9. In Tabel 10 worden 
de samenvattende N O E G -  en LOK--waarden uit deze studies vergeleken met de nonnen. Voor 
drie van de acht pyrethmïden waarmee adequate (semi)veldstudies zijn uitgevoerd kon een NOEC, 
worden afgeleid. De NOEG-waarden voor deze stoffen (esfenvalemt, fenvalerapt, lambda- 
cyhalothrin) zijn iets hoger dan de UB-norm. De criteria voor waterorganismen zoals beschreven in de 
Uniforme Beginselen lijken dus te voldoen. Een vergelijking met de MTR is niet mogelijk vanwege 
het ontbreken van deze gegevens. Tevens blijkt dat de beschikbare kennis over kritische 
drempelwaarden van synthetische pyrethroyden in stromende wateren zeer sumier is. 
Tabel 9 NOEG, en LOEC,.-waarden voor (semi)studies met een eenmalige of meervoudige medientng van 
een insecticide uit de groep der pyrethrolden. 
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S0.16 HiII. 1985 
Deltamathrin eenmalig 
ewmalig 
10.2 M d  m Neal. 1990 
S U  Wei nl.. 1995 
eenmalig 
m o u d i g  
mecwoudig 
meuvoudig 
0,OS Slny en Jirvinen. L9K5 
0.w Wcbkrcr l. 1992 
M.01 Lanrio el al.. 1992 
1025 Pmrchld ct al. 199% 
0.05 Wy el al.. 1967 
O.Ol6 Hill R JL. J994b 
c0.017 Pamurn al.. 1995 
eenmalig $0.5 Kaushik n al. 1485 
<o,m Maynsich a al.. l994 
Stromende system: 
Penvakrant mm S0,VI Brrneiins m Ponmeh. 1994 
Tabel 10 Samenvattende NOECm0- en LOEC,.-waarden voor studies van pyrethroïden in (semi)veidsnidies 
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De N O K o  en LOEG-wamden voor diflubenmron, lindaan en methoxychloor staan per 
geëvalueerde (&)veldstudie in Tabel 11. b Tabel 12 worden wederom de samenvaftende NOEC,- 
en LOEC,,-waarden verkregen uit deze studies vergeieken met de normen. De NOE&-waarde van 
diflubenniron ligt iets boven die van de UB-norm. Bij Imdaan komt de NOEC,, ovewn met de UB- 
norm, maar heeft & hfi'il een iets hogere waarde. Voor methoxychloor ligt de UB-norm beduidend 
lager dan de N O E G .  Voor de stoffen diflubenmron en lindaan is een chronische NOEC,, 
voorhanden (stromende systemen). Deze studies mggemren dat ook in geval van constante 
blootstelling de vastgestelde normen redelijk lijken te voldoen. 
constant 
Moffetet al.. 1995(exp. IA) 
Mom d al., 1995(exp 18) 
M& a al. 1993 tap. 2) 
Taniicr & Maffe4 1995 
S- a al., 1986 
S o l o n i  e< al, 1989 
strornendr 5y.tem; 
Diflnbmsumn ~ ~ l l s t B D t  O, I I Hansen m Geiton, 1982 
Lindaan C O M ~  035 I Mirchc(l et al.. 1993 
Tabel 12 Samenvattende N O G -  en LOEC1OO-waarden voor studies van de groep overige insecticiden in 
(semi)veldstudies vergeleken met verschillende normen. 
diiluhzumn eenmniig 
lindaan c m m  
methoxychloor m d i g  
dlubmzumn unuiiant O. 1 1 0,063 0.375 
lindaan COMIBRI 02.5 I 0.92 0.n 0.16 
9. DISCUSSIE ECOLOGISCHE RISICO'S INSECTICIDEN 
in dit rapport worden de ecologische risico's van 21 insecticiden voor 20etwaterecosystemen 
besproken. Van deze stoffen zijn de meeste (nog) in Nederland toegelaten. Echter, van diverse voor 
ons land relevante insecticiden zijn geen adequate studies gevonden. Voorbeelden van in Nederland 
gebrnikte insecticiden waarmee (nog) geen adequate (semi)veldstudies zijn uitgevoerd, of waarover 
niet in de wetenschappelijke literatuur is gerapporteerd, zijn o.a. de organofosfaten dimethoaat, 
dichloo~os, chloorfenvinfos, oxydemeton-methyl en acefaat, de carbamaten methiocarb, primiearb en 
propoxur en de acyl-ureurnverbinding teflubenzuron. Toch kan op basis van de in dit raport 
geëvalueerde insecticiden geconcludeerd worden dat de geselecteerde (semi)veldexpenmenten na 
normalisering van de testconcentraties een goed te interpreteren beeld geven van de ecologische 
effecten van groepen insecticiden met een overeenkomstig werkingsmechanisme. Dit geldt met name 
voor de acetylcholinesterase-remmers en synthetische pyrethroïden. Net als bij herbiciden (Lahr et al., 
1998) blijkt het "normaliseren" van de gerapporteerde veldconcentraties, door deze te delen met de 
L(E)CsO van het meest gevoelige standaard toetsorganisme, de vergelijking tussen studies met 
verschillende insecticiden te vergemakkelijken. Hierbij valt op dat bij overeenkomstige 
blootstellingsconcentraties van stoffen met hetzelfde werkingsmechanisme de gerapporteerde directe 
effecten veel overeenkomst vertonen tussen studies die zijn uitgevoerd in Europa, Noord-Amerika en 
Australië, en tussen studies die zijn uitgevoerd in modelecosystemen in het laboratorium en in de 
buitenlucht. 
in de Figuren 1-2, waarin de gerapporteerde ecologische effecten voor diverse insecticiden met een 
overeenkomstig werkingsmechanisme zijn ingedeeld in effectklassen, blijkt dat bij frequent 
onderzochte endpoints (o.a. Microcrnstaceei%, insecten) de waarnemingen per effectklasse een ruime 
bandbreedte bezitten. Dit kan enerzijds verklaard worden door het feit dat de literatuur nogal vanabel 
is wat betreft studieduur, eigenschappen van de testsystemen, klimatologische condities, 
waterorganismen die bestudeerd worden, en het taxonomisch niveau van de detenninaties. Een andere 
oorzaak van de waargenomen variatie zou verklaard kunnen worden door verschillen in milieugedrag 
(verdwijnsnelheid) van de verschillende insecticiden. Een duidelijk verband tussen de gerapporteerde 
afbraaksnelheid van insecticiden in gestandaardiseerde water-sediment studies en de mate van het 
waargenomen effect in (semi)veldstudies kon echter door ons niet gevonden worden. 
Na toetsing van beschikbare (semi)veldstudies aan evaluatiecriteria blijkt slechts een beperkt aantal 
van deze studies geschikt voor het valideren van normen. Voor slechts 11 stoffen kon een NO% 
worden vastgesteld omdat in de geëvalueerde studies met andere stoffen de laagst geteste concentratie 
een duidelijk effect vertoonde. Desalniettemin zijn de door het project "integrale Normstelling 
Stoffen" afgeleide MTR's voor oppervlaktewater (VROM, 1997), die tevens in de Vierde Nota 
waterhuishouding zijn opgenomen, voor bijna alle in dit rapport beschreven insecticiden lager dan de 
laagst gevonden NOEC,,. De enige uitzondering is lindaan waarvoor een MTR van 0,92 pg5 is 
afgeleid en de laagst gevonden chronische NOEC., 0.25 pg5 bedraagt. De in dit rapport berekende 
UB-nomn bieden waterorganimen en ecosysteemfuncties in het algemeen ook voldoende 
bescherming voor insecticiden. Op basis van de in dit rapport gepresenteerde gegevens lijkt het zinvol 
om bij waterkwaliteitsnotmen een onderscheid te maken tussen diverse blootstellingsregimes. Bij een 
eenmalige dosering van niet-persistente insecticiden lijkt het mogelijk een factor 10 soepeler te zijn 
dan bij herhaalde en chronische blootstelling. 
Gevoelige endpoints voor directe effecten van de bastudeerde insecticiden zijn vooral structurele 
ecosysteernkenmerken en betreffen in de regel populatiedichtheden van kreeftachtigen en insecten. 
Deze directe effecten in (semi)veldswdies zijn over het algemeen goed te voorspellm op basis van 
laboratorium toxiciteitstoetsen met overeenkomstige soorten. Tevens vertonen verschillende 
(semi)veldstudies uitgevoerd met hetzelfde insecticide (o.a. chloorpynfos) overeenkomstige effecten 
bij vergelijkbare blootstellingsconcentraties. Indien studies afgerekend worden op het gevoeligste 
endpoint vertonen verschillende studies uitgevoerd met hetzelfde insecticide tevens een 
overeenkomstige kritische drempelwaarde (zie NOECmts in Tabel 7). 
Bij overeenkomstige blootstellingsconcentraties aan hetzelfde middel kunnen indirecte effecten van 
insecticiden grote verschillen vertonen in verschillende typen testsystemen. Toch zijn algemene 
tendensen waarneembaar indien we de respons beschouwen op basis van functionele groepen. Dit doei 
vermoeden dat voedseIwebmodellering op termijn mogelijkheden biedt als instrument voor 
ecologische risico-evaluatie van stress door insecticiden (Gezondheidsraad, 1997: Traas et al., 1998b" 
Alhoewel een groot deel van de geëvalueerde studies te vroeg werd beëindigd om uitspraken over 
herstel van gevoelige populaties te kunnen doen, lijkt hei mogelijk uit de resterende studies toch een 
globaal beeld te schetsen over herstel van met name gevoelige populaties van evertebraten. Bij een 
eenmalige piekbelasting lager dan de L(E)CSO van het meest gevoelige standaard toetsorganisme zijn 
in stagnmt oppervlaktewater gevoelige kreeftachtigen en insecten met een korte levenscyclus in de 
regel binnen 8 weken hersteld. Om pragmatische redenen is in onze studie een herstelperiode van 8 
weken als criterium gekozen voor een indeling in Effectkhsse 3 of EffectklasSe 5 (respectievelijk een 
kortdurend of langdurig effect). In verband met de levenscycli van macro-evertebraten is het in het 
microcosm- en mesocosm-onderzoek gangbaar om macro-evertebratenpopulaties twee wekelijks of 
maandelijks te bemonsteren. Door de gekazen tijdsintervallen tussen de waarnemingen is de tijdschaal 
waarop herstelmomenten bepaaid kunnen worden vastgelegd. Praktisch gezien komt het er op neer dat 
macroeveriebratenpopulaties 4 tot 2 observaties 'de tijd krijgen' om al dan niet op controle-niveau te 
komen. Voor het kortcyclische zoöplankton (bemonsteringsfrequentie veelal wekelijks) zijn in 
principe in een periode van 8 weken na de (laatste) toediening voldoende meetpunten aanwezig om 
herstel binnen deze periode vast te stellen. 
Over snelheid van herstel van gevoelige evertebtaten in systemen die herhaald worden blootgesteld 
zijn minder gegevens beschikbaar (zie Figuren 1- 4). Indien de gevoeligste endpoint beschouwd wordt 
lijkt herstel binnen 8 weken na de laatste toepassing mogelijk indien de uiteindelijke concentratie niet 
hoger is dan 0.1 van de L(E)C50 van het meest gevoelige standaard toetsorganisme. Soorten met een 
lange complexe levenscyclus, echter, krijgen in deze (semi)veldstudies over het algemeen te weinig 
aandacht omdat ze vaak niet dominant aanwezig zijn in de testsystemen. Een adequate risicoevalutie 
voor dergelijke soorfen wordt wellicht verbeterd door het ontwikkelen van herstelmodellen voor 
dergelijke populaties. 
De resultaten beschreven in dit rapport hebben uitsluitend betrekking op individuele insecticiden. ui de 
literatuur zijn nauwelijks adequate (semi)veldstudies te vinden die inzicht verschaffen in de mogelijke 
effecten van mengsels van bestrijdingsmiddelen op watemrganismen en ecosysteemfuncties. Ook bij 
de toelating en de beoordeting van de risico's van bestrijdingsmiddelen voor waterorganismen wordt 
de consequentie van een eventuele gelijktijdige aanwezigheid van meerdere verbindingen buiten 
beschouwing gelaten. Het gelijktijdig aanwezig zijn van meerdere middelen rond de normconcenuatie 
kan mogelijk leiden tot ecologische risice's voor watemrganismen. Op basis van een literatuurshtdie 
naar de combinatiewwking van bestrijdingsmiddelen op aquatische organismen lijkt de conclusie 
gerechtvaardigd dat als meest realistische "worst case" benadering kan worden uitgegaan van 
concentratie-additie (Depeer, 1998). Hierbij wordt de concentratie van de aanwezige verbindingen 
uitgedrukt als fractie van de de L(E)C50 van standaard toetsorganismen waarna deze fracties per 
organisme worden gesommeerd voor alle stoffen. Op basis van een dergelijke berekening kan voor 
insecticiden toch gebruik gemaakt worden van de gegevens in dit rapport omdat wij de effecten van 
insecticiden beschrijven in 'toxic units' (TU,,). 
10. CONCLUSIES 
Na toetsing van beschikbare (semi)veldstudies aan de evaluatiecriteria blijkt slechts een beperkt 
aantal van deze studies geschikt voor het vaststellen van ecologische drempelwaarden van 
insecticiden in oppervlaktewater. 
De meeste (semi)veldstudies met insecticiden hebben zich gericht op korte-temijn effecten van 
relatief hoge blootstellingsconcentraties. 
De meeste kennis van ecologische effecten van insecticiden in oppervlaktewater is beschikbaar 
voor een beperkt aantal organofosfaten (o.a. azinfos-methyl, chloorpyrifos en parathion-methyl) 
en synthetische pyrethroïden (o.a. esfenvaleraat, fenvaleraat en lambda-cyhalothrin) en voor 
lindaan en diflubenniron. 
In vergelijking met stilstaand water is relatief weinig geschikte informatie gepubliceerd over de 
ecologische effecten van insecticiden in stromend water. 
De toedieningswijze aan het water en de aquatische lotgevallen van insecticiden kunnen in sterke 
mate de blootstellingsconcentraties en de ecologische effecten in het veld beïnvloeden. Dit was 
vooral in de (semi)veldshidies met pyretroïden heel duidelijk. 
Resultaten van de geselecteerde (semi)veldstudies geven na n o d s e r i n g  van de testconcentraties 
(TU,,) een beter te interpreteren beeld van de ecologische effecten van groepen insecticiden met 
een overeenkomstig werkingsmechanisme. 
In de (semi)veldstudies met acetylchloliesteraseremmers worden de meest gevoelige organismen 
gevonden binnen de klassen van crustaceeën en insecten. Dit is in overeenstemming met de 
waarneming dat voor deze insecticiden Daphia mgna het meest gevoelige standaard 
toetsorganisme is. 
Ook in de (semi)veldstudies met synthetische pyrethroïden en overige insecticiden (o.a. lindaan, 
diflubenzuron) worden de meest gevoelige organismen gevonden binnen de klassen van 
crustaceeën en insecten. Alhoewel naast Dephnia m n g ~  ook vissen gerapporteerd worden als het 
meest gevoelige standaard toetsorganisme, zijn de vissen onder (semi)veldcondities in de regel 
minder gevoelig dan crustaceeën of insecten. 
In aquatische ecosystemen zijn geen specifieke indicatorsoorten aan te wijzen die representatief 
zijn voor stress van alle insecticiden met een overeenkomstig werkingsmechanisme. In het 
algemeen zijn vertegenwoordigers van Cldocera, Amphipoda, Ephemeroptera en Diptera het 
meest gevoelig voor cholinesterase-remmers, en Amphipoda, Isopoda, Dip- Ephemeroptera en 
Herniptera voor synthetische pyrethroïden. 
De MTR's voor insecticiden en normconcentraties volgens de Uniforme Beginselen lijken 
afdoende beschermend voor levensgemeenschappen van aquatische microcosms en mesocosms, 
zelfs bij herhaalde of chronische blootstelling. 
Bij een eenmalige piekbehting lager dan 0.1 x L(E& van het meest gevoelige standaard 
toetsorganisme wordt in (semi)veldstudies meestal geen of slechts een gering ecologische effect 
waargenomen. 
Bij een eenmalige piekbelasting lager dan de L(E)C% van het meest gevoelige standaard 
toetsorganisme zijn in stagnant oppervlaktewater gevoelige crustaceeën en insecten in de regel 
binnen 8 weken hersteld. 
Bij herhaalde toepassing en een uiteindelijke Maotstellingt~oncenfratíe lager dan 0,l x L(E]CB 
van het meest gevoelige standaard toetsorganisme zijn in stagnant oppervlaktewater g e d i g e  
ctustaceeën en insecten met een korte levenscyclus in de regel binnen 8 weken na de laatste 
taepassing hersteld. 
Over herstel van soorten met ee.n relatief lange levenscyclus (o.a. vertebraten) is nauwelijk 
informatie beschutbaar. 
Naast de blwtstellingsconcentmtie en de levenscyclus van gevoelige populaties bepaalt ook & 
ecalogiache infrast~ctuur (o.a. isahtiegraad van het testsysteem) de mate en snelheid van hersrel. 
Indirecte effecten van insecticiden worden in (semi)veldstudies pas bij relatief hoge 
blootstellingscon<rentraties (> 41-1 TU,,) aangetoond. Regelmatig gerapporteerde indirecte 
effecten van insecticiden-stress zijn de toename van algen in het perifyton en fytoplankton 
(symptomen van eutrofiëring!) en de toename van minder gevoelige herbivoren (o.a. rotiferen en 
slakken). 
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Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteiîsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
Daphnia pulex I 48h-EC50: 3,2 @L (Mayer & Ellersieck '86) I 
Daphnia magna 
gg-L(E)C50: 2,O @L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de L(E)C501s 
van Daphnia magna). 
48h-EC50: 1,6 @L (Dottland '80) 
48h-EC50: 4,O ClgR (Mayer & Ellersieck '86) 
h-L(E)CSO: 1 ,l - 4,4 @L (rappotten in Giddings et 
al. '94) 
Veilige concentraties volgens normen voor oppetvlaktewater. 
liberaal' conservatief2 
0,02 @L 0,Ol 1 0,012 @L 
gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C50 
2 
3 
gebaseerd op 0,01 x laagste &-L(E)C50(D. magna) 








NOECromrnunity, maar achta NOK dichtar 
4 0.8 &L 
Armm: 
lichí bij Amphipoda 
C(adocera 40% van taxe (met 50 -7090 echier 
r*et SigiR. 
Coppcda Wh vra taxe (met 70 -100%) 
echter niet signif. 
l ~ e c t a  70% van taxa (met 70 -100%) 
Ahame: 
naupiii Co- 
Wat stern by vissen. 
Siay & JatvInen 95 
niet aantoahar 
d92inSlay&Jarvinen85 
n.v.t. Stay & Jaminen 95 
'W Stay & Jervlnen S6 licht ertect 
2 
4 wk KMiaieîalS2BnKnutheî grmteftec( 
d S2 in stay & Jwlnen kortdurend 
96 3 






Bijlage ll.  
Stof: bendiocarb 
carbamaat 
Gevoeligste standaard toetssooiten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
48h-EC50: 160 pg/L (Visser & Linders, '90) 
48h-LC50: 32; 80 w@L (Visser & Linders, '90) I 
gg-L(E)C50: 74 @L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h- 
L(E)C501s van Daphnia magna). 
Veilige concentraties volgens normen voor oppervlaktewater. 
UB-norm MTR 
liberaal' conservatief2 





Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
Daphnia magna I 48h-EC50: 5,6 @L (Mayer & Ellersieck, '86) Y I 48h-LC50: 6,4 @L (Mayer & Ellersieck, '86) I 
gg-L(E)C50: 6 &L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h-L(E)C5û's 
van D. magna en D. pulex). 
Veilige concentraties volgens normen voor oppervlaktewater. 
liberaal' conservatie? 
O m  &L 0,056 &L 023 bslL 
2 gebaseerd op 0,01 x laagste 48h-EC50(Daphnia magna) 
INS '97 
T.bel U h .  Enkelwudige toepassingen in sölstaand water. Beshideenie mnc%ntra!M @stud. cono.) betmfien inti& nominale concentraii~s. GeMel~gste slandaafd toetsswit: üa@W 
8.4ud Bestud. m ~ t i e -  
coneJssL(E)cw cone. duur 
endasures Ahsme niet Havens 94: 95 
robpiankhm (biomassa) bestudeerd 







Havens 94; 95 












Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
Daphnia magna 48h-LC50: 48 @L (Trotîer et al., '91) 
48h-EC50: 23 pg/L (Jansma & Linders, '93) I 
48h-LC50: 35,45 pg/L (Trotter et al., '91) 
gg-L(E)C50: 33,2 &L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h- 
L(E)CSO's van Daphnia magna). 
Veilige concentraties volgens normen voor oppervlaktewater. 
UB-norm MTR~ 
liberaal' conseivatie? 
033 p@ 023 p& 0,91 
gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C50 r 
' gebaseerd op 0,01 x laagste 48h-EC50(D. magna) 





Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevenc voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
Daphnia magna 48h-LC50: 1 ,O kg/L (Kersting & Van Wijngaarden '92) 
48h-LC50: 1,7 @L (McCarthy '77 in Barron & 
Woodbum '95) I Daphnia puiex 48h-LC50: 0,2 F ~ / L  (Van der Hoeven & Oldersma 1 '89) 
Daphnia galeata 48h-LC50: 0,3 p@ (Van Wijngaarden et al. '93) 
Daphnia SP. xhl(E)C50: 1,5 - 3,5 @L (Marshall & Roberts '78) 
gg-L(E)C50: 1,3 pg/L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h-LC50's 
van Daphnia magna). 
Veilige concentraties volgens normen voor oppervlaktewater. 
UB-norm MTR~ 
liberaal1 conservatie? 




V~rvolg Tabel V a .  Enkelvoudige toepiissingen hlwipyiltos in sak$snd water. Bestudeerde wncanlraties (bestud. conc.) Mieten (meestal) imWe nwnwile mncenlratles. Gevoeligste 
standaard IOetSSowt: CJad~r*e magia. gg-L(E)C50: 1.3 p@. Observaüadwr beheft mia i9  na behaWWing. De Nbriek 'Herslei' geen hel S i p  na behandeling weer wameer ged ige  enb 
binnen 
Sec. eflecten verschillen vmr macmiyt- 
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Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciîeitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssooiten. 
gg-L(E)C50: 0,15 pg/L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h-LC50's 
van Daphnia magna). 
" 
Daphnia magna 
Veilige concentraties volgens nomen voor oppervlaktewater. 
48h-LC50: 0,17 p@ (Mokry & Hoagland '90) 




0,0015 &L 0,0014 p& m-- 
gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C50 
2 gebaseerd op 0,01 x laagste 48h-LC50(D. magna) 
ah -#i g 3 .- 
"'l pg z iii 






Gevoeligste standaard toetssoorten: vissen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
11 Cyprinus carpio I 96h-LC50: 0,9; l ,l p@ (Stephenson '82) 
gg-L(E)C50: 0,68 @L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 96h-LC50's 
van Oncorhynchus mykiss). 
Lepomis macrochins 96h-LC50: 1,8 (Crornmentuijn et al. '97) 
Oncorhynchus mykiss 96h-LC50: 0,5 F@L (Stephenson '82) 
Veilige concentraties volgens normen voor oppervlaktewater. 
. 
liberaal' conservatief2 
96h-LC50: 0,92 p@ (Crornrnentuijn '97) 
Daphnia magna 48h-EC50: 1,3 p@ (Crornrnentuijn et al. '97) 
48h-LC50: l ,O @L (Hill'89) 
0,0068 1i4/L 0,005 p@ 0,oOol 
gebaseerd op 0,01 x laagste 96h-LC50(0. rnykiss) 
3 .  uit: Crornmentuijn et al., 1997 

6 yb .- 
sla r a 




Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
Daphnia magna 48h-EC50: 0,029; 0,031 pg/L (Xiu et al. '89) 
48h-EC50: 0,05 @L (Day '91) 
48h-LC50: 0,037; 0,038 Fg/L (Xiu et al. '89) 
Daphnia spinulata 
gg-L(E)C50: 0,04 @L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h- 
L(E)C501s van Daphnia magna). 
Veilige concentraties volgens normen voor oppetvlaktewater. 
liberaal1 conservatie? 






Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssootten. 
Daphnia magna 
Daphnia pulex 
48h-EC50: 1 ,5 @L (Dortland '80) 
48h-EC50: 1,22 @L (AQUIRE) 
48h-EC50: 1,25 p& ,, 
48h-EC50: 0,8 @L ,, 
48h-EC50: 0,7 pg/L ,, 
48h-EC50: 0,9 I*S/L (AQUIRE) 
48h-EC50: 0.8 udL ,, 
gg-L(E)CSO: 1,O pgíL (gebaseerd op mediaan van beschikbare 48h-EC50's van 
Daphnia magna). 




gebaseerd op 0,01 x laagste 48h-EC50(D, magna) 





Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
gg-L(E)C50: 6,3 ~ g l L  (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h- 
L(E)C501s van Daphnia magna). 





48h-LC50: 2,O @L (Nebeker, McKinney & Caims, 
'83) 
48h-LC50: 4,4; 4,6; 6,9 pg/L (Hansen & Gatton, '82) 
48h-EC50: 15; 15,5 lg/L (Mayer & Ellersieck, '86) 
48h-LC50: 1,5 pg/L (Muira & Takahashi, 74) 
0,063 &L 0,015 hglL --- 
i gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C5O 








Gevoeligste standaard toetssoorten: vissen en kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
gg-L(E)C50: 0,25 pg/L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 96h-LC50's 
van Pimephalus promelas). 
, 






96h-LC50: 0,32; 0,23; 0,22 pg/L (Stay & Jarvinen '95) 
96h-LC50: 0,44 pg/L (Stay & Jarvinen '95) 
96h-LC50: 0,31 pg/L (Fairchild et al. '92b) 
48h-LC50: 0.27 ua/L (Fairchild et al. '92b) 
0,0025 pg/L 0,0022 & --- 
j gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C50 
2 gebaseerd op 0,01 x laagste 96h-LC50(P. promelas) 

Tabel Xl-b. Meervoudige plekbelastingen met esfenvalefaat in sblstaand water. Bestudeerde mnCentrabe0 (bestud conc ) beireiten nbmmaie concentraties. Observabeduur betrefl cenodn na de laakte 
~~~~~ -~ -~ 
- - -  ~ - -- behandeIingGevoeligSte standaard toetssoort: Pimephalus prOm0laS gg-~(E,C50: 0.25 w@. DR: d"~-sim~i ibe.  RO: nn&irnilate. INJ: inledie van middel onder ~atwoppervlaMe Hoewel sommige 
gerapponewae effecten een umng zijn van gemmbneeme dnit- en ~notf-toepascingen, wmen oe effecten tceaerekend aan de oestudeerde dnttconcenrraties. Er is aaamee gekozen vwr een 'wni- 
DR: 0,W I DR: 0,01 RO: 0.33 10 wekaiijkse 
toepassingen 
RO: 0.08 




2 toepassingen m- 






33  wk 




gevoelige end-pok weer hersteld i 
Resultaten 
mdeling weer wanneer 
I
buiten 
m e s m m s  
geen effecten zoöplankton en in- 
secten 
Ainame. 




























Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
Daphnia magna 48h-EC50: 11 p@ (Sanders et al. '83, in 
Crornrnentuijn et al. '97) 
48h-LC50: 1 1 pg/L (LeBlanc '84) 
11 Daphnia pulex 24h-EC50: 1,6 @L (Takirnoto, Ohshirna & Miyarnoto 1 '871 I 
gg-L(E)C50: 11 p@ (gebaseerd op de 48h-EC50 van Daphnia magna). 
Veilige concentraties volgens normen voor oppe~laktewater. 
UB-norm MTR~ 
liberaal' conse~atie? 
091 1 pdL 0,016 p$gL 0,009 @L 
gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C50 
gebaseerd op 0,01 x laagste EC50 voor Daphnia pulex 







Gevoeligste standaard toetssoorten: vissen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
11 Pimephales promelas I 96h-LC50: 2,35; 2,15 ~ g l L  (Mayer & Ellersieck '86) 
Oncorhynchus mykiss 96h-LC50: 0,32; 0,47: 0,54; 1,2; 1,5; 1,7; 0,76; 0,76; 
1.2 i idL (Maver & Ellersieck '86) 
gg-L(E)C5O: 0,82 pg/L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 96h-LC50's 
van 0. mykiss, mediaan is laagste van de vissen). 
Lepomis macrochirus 
Daphnia magna 
Veilige concentraties volgens normen voor oppervlaktewater. 
96h-LC50: 0,76; 0,85; 1,4; 1,25; 1,35; 1,33; 0,89; 
0,85; 0,75; 0,88; 0,42 pg/L (Mayer & Ellersieck '86) 
48h-LC50: 2,l pg/L (Mayer & Ellersieck '86) 
UB-norm MTR 
liberaal' conservatief2 
1 gebaseerd op 0,O 
2 gebaseerd op 0,O 
- 0,003 pg/L 
l x gg-L(E)C5O 







Gevoeligste standaard toetssootien: vissen en kreeftachtigen 




48h-LC50: 1,134 p@ (Mokry & Hoagland '90) 
48h-EC50: 0,36 @L (Oterman & Linders '90) 
48h-EC50: 0.1 - 0.4 tla/L [Hili '89) 
96h-LC50: 0,24; 0,44 p@ (Oterman & Linders '90) 
96h-LC50: 0.21 ~ a l L  IMaver & Ellersieck '86) 
gg-L(E)C50: 0,21 @L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 96h-LC50's 
van Lepomis macrochinis). 
Veilige concentraties volgens normen voor oppetvlaktewater. 
UB-norm MTR 
liberaal' conservatief2 
0,0021 pg/L 0,0021 @L -m- 
- 
gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C50 - 






Gevoeligste standaard toetssootten: vissen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssootten. 
I Poecilia reticulata 1 96h-LC50: 16; 52; 138 ug/L (AQUIRE) I I Pimephales promelas 96h-LC50: 87; 67; 77; 86 &L (Mayer & Ellersieck, 1 '86) I 
Lepomis macrochims 
gg-L(E)C50: 27 CLS/L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 96h-LC50's 
van 0. mykiss (gevoeligste vis)). 




96h-LC50: 68; 65; 53; 56; 38; 25 @/L (Mayer & 
Ellersieck. '86) 
96h-LC50: 27; 18; 24; 31; 41 Cig/L (Mayer & 
Ellersieck, '86) 
48h-EC50: 516; 6442 &L (AQUIRE) 
48h-LC50: 485; 1000; 1500 udL (AQUIRE) I 
027 @L O, l 6  @L 0,92 &L 
' gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C50 
.
2 gebaseerd op 0,01 x laagste 48h-LC50(P. reticulata) 
INS '97 
Tabei XVa. Lanaduriae belaslînggi mei Ilndaan in shlstaand en simmend water. Bestudeerde menbates  (bestud. m.) betreffen nominale concentrahes. Gemligsla standaard twtssowt: 
conönu 4 vk 
m. 5.5 v& contant le hwden 
kunsmeken 














Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
1 gg-L(E)C50: 0,8 @L (gebaseerd op de 48h-EC50 van Daphnia pulex). 
Veilige concentraties volgens normen voor oppervlaktewater. 
I UB-nom MTR 
liberaal1 conservatief2 
0,008 @L 0,008 pg/L 
gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C5O 





Gevoeligste standaard toetssootten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssootten. 
gg-L(E)C50: 1 ,l @/L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h-EC50's 
van Daphnia magna). 
Daphnia magna 
Daohnia oulex 
Veilige concentraties volgens normen voor oppervlaktewater. 
48h-EC50: 0,7; 1,3; 1,35 wgiL (Dottland '80) 
48h-EC50: 0.37 ua/L (AQUIREI 
UB-norm MTR~ 
liberaal1 conservatie? 
0,011 &L 0,011 pg/L 
gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C50 
2 gebaseerd op 0,01 x laagste 48h-EC50(D. pulex) 
3 .  uit: Crommentuijn et al., 1997. 
[eûsusnummer] 
0.18 0 2  1ow buiten kleine korìdurende reductie in üorüand B0 iioht enect 




Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
gg-L(E)C50: 1,4 ~ g l L  (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de L(E)C5O1s 
van Daphnia magna). 





gebaseerd op 0,01 x laagste 48h-LC50(D. magna) 
uit: Crommentuijn et al., 1997. 
Resultaten Referentie EffectW8hse 
~mnmyl in sulstaand water. GevoeCgsie stnndaard toefssoo<t Dephcia mgna. ggl(E)C50: Z5 G. Bestudeerde concenha(ies (bestud. m c . )  














Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
gg-L(E)C50: 0,65 @L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de 48h- 
L(E)C501s van Daphnia magna). 
Daphnia magna 
Veilige concentraties volgens nonnen voor 0ppeNlakkwater. 
48h-EC50: 1,26 pg/L (Mayer & Ellersieck '86) 
48h-EC50: 0,6 pg/L (Cromrnentuijn et al. '97) 
48h-EC50: 0,43; 1 ,l @L (Stratton & Giles '90 in 
Cromrnentuijn et al. '97) 
48h-LC50: 1,25 K ~ / L  (Mokry & Hoagland '90) 
48h-LC50: 0,2 - 0,6 yg/L Stratton & Corke '81 in 
Mokry & Hoagland '90) 
liberaal' conse~atief' 
0,0065 pg/L 0,002 @L 0,0003 @L 
gebaseerd op 0,01 x gg-L(E)C5O 






Gevoeligste standaard toetssoorten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
48h-LC50: 0,6 - 4,O p& (Fairchild et al., '92a) I 
gg-L(E)C50: 1,5 @L (gebaseerd op het geometrisch gemiddelde van de range 48h- 
LC5O's van Daphnia magna). 




gebaseerd x gg-L(E)C50 





Gevoeligste standaard toetssooiten: kreeftachtigen 
Beschikbare acute lab. toxiciteitsgegevens voor gevoeligste standaard toetssoorten. 
gg-L(E)C50: 0,15 @/L (gebaseerd op de 48h-LC50's van D, magna). 
Veilige concentraties volgens nomen voor oppervlaktewater. 
UB-norm MTR 
liberaal1 conservatie? 
2 gebaseerd op 0,01 x laagste 48h-LC50(D. magna) 
Tabei XX1-a. Meervoudige toepassingen met balomethrin in stilstaand water. Bestudeerde concentraties (bestud. conc.) betreffen nominale concentraties. Observatieduur betreft periode na laatste 
behandeling. Gevoeligste standaard toetssmrt: Daphnia magna. Qg-L(E)CSO: 0.15 pg/L. De ~br ìek  'Herstel' geeft het tijdstip na de laatste toep-ing weer wanneer gevoelige end-points weer hersteld 
zijn. DR: drift-simulaüe; RO: runoff-simulatie. Hoewel gerapporteeerde effecten een uiting i j n  van gecombineerde dri& en runoff-toepassingen, worden de effecten toegerekend aan de bestudeerde 
nftwncentraties Er is daarme 
7 
e gekozen voor een 'M 
Bectud 
wnc. 
W L )  
Ecosysteem Bestud. 
concJgpL(E)C50 




































(Caenidae: licht: Heptageniidae: 
sterk) R0 0,0548 
5 Z-wekelijkse 
toepassingen 
DR' 0,0274 
10 wekelilkse 
toepassingen 
bulten 
mesocosrns 
Afname 
m 
Cope~oda 
E-m 
(Caenidae) 
&&& 
Ephemeroptera 
(Heptageniidae) 
Mayasich et 
ai 94 
groot effect 
kortdurend 
3 


